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Durante  los  últimos  años,  el desarrollo  industrial  ha  ocasionado  que  un  gran 
número  de  sustancias  se  incorporen  al medio  ambiente,  siendo  indudable  que  esta 
transformación  afecta  significativamente  a  la  salud  pública.  Entre  las  sustancias 




incluso  llegar  a  ser  tóxicos  a  determinadas  concentraciones.  Estas  circunstancias 
dependen en gran medida de las formas químicas en las que se encuentren los metales. 
La mayor parte de  la contaminación ambiental por estos metales es ocasionada 
por  la actividad humana. Las descargas de aguas  residuales constituyen unas de  las 
fuentes  más  importantes  de  ingreso  de  estas  sustancias  al  medio  ambiente, 
especialmente en medios acuáticos, lo que supone una amenaza directa contra la vida 
humana  y  acuática.  Dado  que  esta  toxicidad  puede  presentarse  incluso  a 
concentraciones  muy  pequeñas  a  nivel  de  trazas  e  ultratrazas,  se  hace  necesario 
disponer de  técnicas analíticas  rápidas y  simples de elevada  sensibilidad  capaces de 
cuantificar dichas concentraciones. 
Objetivos de la Tesis 
   
  
‐2‐ 
Los  métodos  analíticos  usuales  para  la  evaluación  de  metales  pesados  en 
muestras de aguas naturales están basados en el empleo de técnicas de espectroscopía 









de  nuevas  metodologías  analíticas  de  elevada  sensibilidad  y  bajo  coste,  así  como 
rápidas y sencillas, para la cuantificación de metales pesados en aguas naturales. Para 
ello,  se  ha  hecho  uso  de  ligandos  orgánicos  tipo  hidrazonas,  de  interesantes 
propiedades quelatantes para numerosos iones metálicos, aplicándolos en el desarrollo 
de  nuevas  metodologías  analíticas  basadas  en  membranas  líquidas  y  en 
voltamperometría de redisolución.  
Las  membranas  líquidas  que  utilizan  estos  reactivos  como  agentes 
transportadores de metales, resultan especialmente válidas para su aplicación en aguas 
naturales de naturaleza salina como son las aguas de estuario y de mar, ya que por su 
diseño permiten  eliminar  el  efecto de  la matriz que  suele  interferir  en  el análisis de 
metales. Por otro  lado, esta  tecnología combina  la extracción con disolventes con un 
proceso  de  reextracción  en  único  paso,  que  se  traduce  en  un  ahorro  de  tiempo  y 
manipulación  de  muestra,  siendo  esto  último  algo  muy  importante  en  la 
determinación  de  elementos  traza  metálicos,  y  cuya  cuantificación  puede  verse 
enormemente  afectada  por  procesos  de  contaminación  durante  el  tratamiento  de  la 
muestra.  Por  otra  parte,  la  aplicación  de  la  Voltamperometría  de  Redisolución  ha 










Además,  y  desde  el  punto  de  vista  de  la  Química  Analítica  aplicada,  en  el 
segundo  bloque  de  la  Tesis  se  ha  llevado  a  cabo  la  evaluación  de  la  calidad 




producidos  por  estas  industrias  son  diversos  y  la  gran mayoría  no  están  sujetos  a 
ningún  tipo de control medioambiental. Todo ello se ha realizado en el ámbito de  la 
cooperación  internacional  en  estudios  medioambientales  que  existe  entre  la 
Universidad  de  Abdelmalek  Essaâdi  y  la  Universidad  de  Cádiz,  que  fomentan  la 
cooperación científica y docente en estos temas. 







preconcentración  de metales  trazas  en muestras  de  agua  natural  con matriz 
compleja, como pueden ser las muestras de agua de mar, de río, etc. 
‐ Desarrollo  de  nuevas metodologías  analíticas  de  elevada  sensibilidad  para  la 
cuantificación de las formas químicas de bajo peso molecular de metales pesados 
empleando voltamperometría de redisolución adsortiva  (AdCSV) a partir de  la 
formación  de  quelatos metálicos  y  aplicables  en  aguas  naturales,  de  elevada 
sensibilidad. 
Objetivos de la Tesis 








el  control  de  la  contaminación  metálica  de  la  bahía  de  Tánger.  Este  estudio  se 
desarrolla a partir del: 
‐ Estudio  del  impacto  de  la  intensa  actividad  antropogénica  de  la  ciudad  de 
Tánger sobre los niveles metálicos en sus aguas.  











































En  los  últimos  años,  el  medio  ambiente  se  ha  ido  contaminando 
progresivamente  como  resultado  de  las  actividades  del  hombre,  ocasionando  en 
algunos casos que grandes cantidades de sustancias, algunas nocivas, se incorporen al 
mismo llegando a los ecosistemas acuáticos [Dsikowitzky y col., 2004; 2011; Echols y 
col.,  2009];  parte  de  estas  sustancias  proceden  de  residuos  industriales,  agrícolas  o 
domésticos. Afortunadamente, y salvo casos muy graves de contaminación, el carácter 
fundamentalmente dinámico de estos sistemas permite la renovación de las masas de 
agua,  sobre  todo  en  las  costas mediante  su desplazamiento  y mezcla  con  las  aguas 
oceánicas procedentes de áreas más alejadas, llegando así a facilitar la dispersión y, por 
consiguiente,  la  atenuación  espacial  y  temporal  de  episodios  localizados  de 
contaminación  antropogénica  [Janssen  y  col.,  2003].  Sin  embargo,  los  procesos 
naturales de depuración están  restringidos en aquellas áreas que presentan, bien sea 
un confinamiento geográfico que dificulta la renovación natural de sus aguas, o bien, 
que  reciban  regularmente  aportes  hídricos  con  elevados  índices  de  contaminación, 
como  es  el  caso  de  ciertas  zonas  costeras  como  bahías  y  estuarios,  haciendo  que 
puedan ser, a veces, muy sensibles a  los efectos de  la contaminación ambiental y, en 







I.1.  NATURALEZA  Y  TIPOS  DE  CONTAMINANTES  DE  LOS  SISTEMAS 
ACUÁTICOS 
Generalmente,  la mayor  preocupación  sobre  la  calidad  de  las masas  de  agua 
radica  en  la presencia potencial de  contaminantes microbiológicos o químicos. Éstos 




Dado  que  los  contaminantes  del  agua  pueden  provenir  de  una  variedad  de 
fuentes,  es  importante  tener  marcadores  de  contaminación  del  agua  que  sean 
indicativos de las fuentes. Existen diversos ejemplos según el origen del contaminante. 
Así,  algunos  herbicidas  pueden  servir  como marcadores  de  la  escorrentía  agrícola. 
Tradicionalmente  se  usan  las  bacterias  fecales  coliformes  provenientes  de  fuentes 
domésticas,  como marcadores de  contaminación microbiana o viral. Potencialmente, 
los metabolitos humanos endógenos así como los constituyentes de  los alimentos,  los 
productos  farmacéuticos  y  los  productos  de  cuidado  personal  pueden  indicar  la 
entrada de contaminación desde fuentes del alcantarillado. La cafeína procedente del 
consumo de  café,  té  y  bebidas de  cola puede  ser un marcador muy útil de  fuentes 
domésticas de contaminación del agua [Kurissery y col., 2012]. 
Dentro de  la  lista de  contaminantes,  los metales pesados ocupan una posición 
única, ya que no pueden ser degradables y, una vez depositados, permanecerán en el 
medio acuático prácticamente sin ningún cambio cualitativo. La gran  importancia de 



















































son  naturalmente  abundantes  y  tienen  altas  concentraciones de  fondo  (Al,  Fe,…),  y 





terrestre  a  diferentes  concentraciones  [PNUMA,  1980].  El  término metal  pesado  es 
ampliamente  usado  por  los  científicos medioambientales  y  su  definición  puede  ser 
controvertida.  En  ocasiones  también  se  les  denomina  metales  traza,  debido  a  su 
presencia  en  pequeñas  concentraciones.  Burrell  [Burrell,  1974]  incluye  en  esta 
definición a los metales que en la tabla periódica están en el rectángulo definido por Ti, 
Hf, As y Bi, y además dos elementos no metálicos: Se y Te. 
Los  llamados metales  pesados,  pueden  considerarse  como  tal  dependiendo  a 
veces de su densidad, de su peso, o de su número atómico, pero también se relaciona 
con su toxicidad. Los más conocidos y comunes por sus efectos tóxicos y porque son 
fácilmente  medibles  en  muestras  marinas  son  mercurio,  plomo,  cadmio,  arsénico, 
níquel, estaño y talio, entre otros. A estos metales, Ansari [Ansari y col., 2004] añade 
bario, cinc, cobre, hierro y manganeso.  
Duffus  [Duffus,  IUPAC, 2002]  realizó en 2002 una  revisión de  las definiciones 
que les han ido dando a los metales pesados a lo largo de la historia (Tabla I.2) y llegó 
a  la  conclusión de que  se puede  llamar metal pesado o metal  tóxico  a un grupo de 
metales y semi‐metales (o metaloides) asociados a la contaminación y que tienen, ellos 

































































Metales  con un peso  atómico  relativamente  alto,  tales  como mercurio, 
plomo, estaño, cadmio  
Kemp, 1998 
Término  bastante  ambiguo  para  cualquier metal,  en  cualquier  forma 
química, con una masa atómica relativa bastante alta, especialmente los 





Un  metal  tal  como  el  cadmio,  el  mercurio  y  el  plomo  que  tiene  
relativamente  una  alta masa  atómica  relativa.  El  término  no  tiene  un 
significado químico preciso 
Hunt, 1999 
Metal  con  una  alta  masa  atómica  relativa.  El  término  se  aplica 










El  bloque  rectangular de  elementos  en  la  tabla periódica  formado por 




























ʺMetal  pesadoʺ  es  el  nombre  de  una  gama  de  aleaciones muy  densas 




































Algunos metales pesados  son  esenciales para  la vida y otros  son beneficiosos, 
pero muchos son altamente tóxicos [O’Shea y Geraci, 1999; Jerez y col., 2010]. Desde el 
punto  de  vista  de  la  contaminación  ambiental,  los  elementos  tóxicos  pueden 
clasificarse  según  Peterle  [Peterle,  1991]  como  no  críticos,  tóxicos  pero  poco 
disponibles y altamente  tóxicos y muy accesibles  (Tabla  I.3). Las concentraciones en 
las cuales los metales pueden ser considerados tóxicos cambian de una especie a otra. 
Un elemento puede ser esencial a niveles bajos para una especie, pero puede ser tóxico 
para otras. Los  criterios para  establecer  si un metal pesado  es  esencial o no para  el 
crecimiento normal de las plantas y/o los animales incluyen: 










Na  C  F  Ti  Ga  Hf  Be  As  Au 
K  P  Li  La  Zr  Os  Co  Se  Hg 
Mg  Fe  Rb  W  Rh  Nb  Ni  Te  Cu 
Ca  S  Sr  Ir  Ta  Ru  Pd  Pb  Zn 
H  Cl  Al  Re  Ba    Ag  Bi  Sn 
O  Br  Si        Cd  Sb  Pt 









las  actividades  biológicas  para  los metales  pesados  que  resultan  esenciales  para  la 
vida. Estos últimos se incorporan usualmente a las proteínas, algunas de las cuales se 
comportan  como  enzimas  o  catalizadores  biológicos.  Los  efectos  producidos  por 
deficiencias  y  por  dosis  excesivas  de  algunos  elementos  esenciales  se  reflejan  en  la 
Tabla  I.5.  Para  los  seres  vivos,  los  iones  metálicos  juegan  un  doble  papel  en  la 
fisiología.  Mientras  que  algunos  son  indispensables  para  la  vida  (compuestos 









Participa  en  la  activación  de  varias  enzimas  de  las  plantas  y  es 
















Activa  varias  enzimas,  es  un  componente  de  dos  enzimas  que 
intervienen en el metabolismo del nitrógeno 
Vanadio 

































































La  toxicidad  de  los metales  pesados  ha  sido  identificada  desde  hace muchos 










exposición  está  relacionada  con  problemas  de  salud.  La  toxicidad  de  los  metales 
pesados se basa en que estos  influyen de diversas formas en los procesos fisiológicos 
de  los  organismos.  Si  se  exceden  las  cantidades  necesarias  de  ingestión  de  estos 
metales  pesados  se  puede  llegar  a  un  alto  grado  de  envenenamiento  que,  según  la 
cantidad, puede llegar a ser crónico. La intoxicación por metales pesados puede dañar 
e  incluso  reducir  las  funciones  nerviosas  y  neurológicas,  además  de  alterar  la 
composición  sanguínea  o perjudicar  órganos  como  los pulmones,  riñones  o  hígado. 

















De  esta  forma,  los  seres  vivos  pueden  incorporar  en  su  organismo 
paulatinamente  ciertas  concentraciones  de metales  pesados,  que  después  de  cierto 
tiempo  pueden  causar  enfermedades  e  intoxicaciones  crónicas,  dañando  tejidos  u 
órganos.  Sin  embargo,  como  se  ha  comentado  anteriormente,  no  todos  los metales 




El  efecto  tóxico  de  los  metales  pesados  sobre  los  organismos  vivos  no  sólo 
depende de  la  concentración  en  la que  se  encuentren presentes,  sino  también de  su 




10‐100 veces más  tóxicos que  los  inorgánicos. Sin embargo esto no ocurre así  con el 
arsénico,  para  el  cual  las  formas  orgánicas  son menos  tóxicas.  Incluso  el  estado  de 
oxidación puede determinar el carácter  tóxico de un metal. Un ejemplo notable es el 
caso  del  cromo: mientras  que  el  Cr3+  es  un  elemento  esencial,  el  Cr6+  es  altamente 
cancerígeno. 
Uno de los casos más divulgados de intoxicación por metales pesados y el cual 
originó  una  mayor  dedicación  al  estudio  de  sus  efectos  desde  el  punto  de  vista 
toxicológico, fue la célebre contaminación por mercurio en Japón (Minamata) en 1953 
[Tomiyasu y col., 2008], debido a la ingestión de peces y moluscos contaminados. Otro 
caso  de  gran  significación  también  ocurrió  en  Japón  en  el  año  1956,  en  el  distrito 
Toyama  cuando una gran población  consumió alimentos y  aguas  contaminados por 
cadmio  del  río  Jintsu,  dando  lugar  a  la  enfermedad  ʺItai‐Itaiʺ  [Inaba  y  col.,  2005; 
Nogawa  y  Suwazono,  2011; Gallego  y  col.,  2012].  La  fuente  de  contaminación  por 
cadmio en el río Jintsu procedía de las actividades mineras de extracción de mineral de 





minera Makioko Co. Este  efecto  sobre  las poblaciones  ribereñas  se  relacionó  con  los 
elevados  contenidos  de  cadmio  que  se  encontraron  en  el  arroz  procedente  de  los 





comunidad  científica  respecto  al  carácter  tóxico de  los metales para  los  seres vivos. 
Afectan a las cadenas alimenticias, provocando un efecto de bioacumulación entre los 
organismos de la cadena trófica debido a la alta persistencia de los metales pesados en 
el entorno, al no  tener,  la mayoría de éstos, una  función biológica definida. Bastante 
conocido  es  el  caso  en  el  que  se  incorporan  a  la  cadena  alimenticia  a  través de  los 
organismos  filtrantes  presentes  en  los  sedimentos,  habiéndose  observado  en  ciertas 
especies  un  factor  de  bioconcentración  (cociente  entre  la  concentración  del  metal 
contaminante en el organismo vivo y en el agua circundante) de 291500 para Fe y Pb, 
200000  para  Cr  o  2260000  para  el  Cd  [Castro,  2002].  Otros  desastres  ecológicos 
producidos por contaminación metálica se recogen en la Tabla I.6. 




en minimizar  la  exposición de  la población,  en particular de  la población  infantil,  a 
estos elementos tóxicos. 
Se puede diferenciar la mayor o menor peligrosidad de los metales en relación a 
diversos  factores:  toxicidad,  abundancia,  origen  y  la  forma  química  en  la  que  se 
encuentran entre otros. Desde el punto de vista legislativo, se utiliza la clasificación en 
función de  la  toxicidad. Así, en  la Tablas  I.7 y  I.8,  se ven ordenados  los metales en 
función  del  nivel  máximo  permitido  en  la  legislación  europea  de  aguas  potables 
























































































































































A  continuación, y de manera  resumida,  se  exponen  los  efectos de  los metales 




El  hierro  es  un  nutriente  esencial  para  los  organismos  vivos  y  es  tóxico  a 









































grisáceo de  la piel y otros órganos. La  exposición a niveles altos de plata  en  el  aire 
produce problemas  respiratorios,  irritación de  la garganta y el pulmón y dolores de 
estómago. A veces, el contacto de la piel con la plata puede causar reacciones alérgicas 






coma o muerte. El contacto del  líquido con  los ojos puede causar graves daños en  la 
córnea.  La  ingestión  directa  de  plata  puede  causar molestias  estomacales,  náuseas, 
vómitos, diarrea y narcosis. 
Desde  el  punto  de  vista  ecotoxicológico,  la  responsable  de  la  toxicidad  de  la 
plata es su forma iónica monovalente (Ag+). En los peces de agua dulce, la toxicidad de 
dicha  forma  iónica  parece  estar  asociada  a  su  unión  con  sitios  específicos  en  las 
branquias,  generando  una  reducción  en  la  incorporación  de  iones  sodio  y  cloruro 
mediante la inhibición de la actividad de la enzima sodio‐potasio‐adenosintrifosfatasa 
(NaKATPasa),  causando  una  pérdida  neta  de  iones  del  plasma  sanguíneo,  fallos 









pérdida de  apetito,  alopecias o  lesiones  en  la piel. La  toxicidad del  cinc por  ingesta 
excesiva  es  poco  común,  pero  se  ha  observado  que  produce  trastornos  intestinales, 
náuseas, vómitos y dolor abdominal  [Pérez, 2005;  Igwe y Abia, 2006]. Este metal  se 
encuentra  incluido en el grupo de elementos no clasificables, respecto a su actividad 
cancerígena, por la USEPA [IRIS, 2000]. 
Este  elemento  traza  es  un micronutriente  esencial  para  la mayor  parte de  los 
organismos y  actúa  como  cofactor  en más de  200  enzimas  [Vallee y Falchuk,  1993; 
Moreno‐Grau, 2003], pero elevadas concentraciones en el ambiente pueden ser tóxicas. 
La biota acuática exhibe un amplio rango de sensibilidades al cinc, sin embargo parece 









salud  [Pérez,  2005]. Es  un metal  pesado  tóxico  que  forma  complejos  con diferentes 
enzimas para  afectar virtualmente  todos  los pasos  en  el proceso de  la  síntesis de  la 
hemoglobina, además de  influir en el metabolismo de  las porfirinas. Altos niveles de 
plomo en el ser humano han sido relacionados con encefalopatías, ataques o retrasos 
mentales  [Igwe y Abia, 2006]. La  intoxicación aguda por plomo es poco  frecuente y 
tiene  lugar  por  ingestión  de  compuestos  de  plomo  o  inhalación  de  vapores.  Los 
síntomas de la intoxicación aguda son, en primer lugar, sequedad de boca, sed y gusto 
metálico,  seguidos  por  náusea,  dolores  abdominales  y  vómitos.  Los  efectos  de  la 
intoxicación  crónica  por  plomo  pueden  producir  daños:  gastrointestinales, 
neuromusculares,  en  el  sistema  nervioso  central,  hematológicos,  renales  y 
reproductivos. El plomo y sus compuestos están clasificados por la IARC en el grupo 
de  agentes  posiblemente  cancerígenos  para  el  hombre  [IARC,  1987; Moreno‐Grau, 
2003].  
Los  compuestos  orgánicos  de  plomo  son  más  tóxicos  que  sus  equivalentes 
inorgánicos. Cuando se halla en concentraciones elevadas, el plomo puede llegar a ser 
tóxico  para  la  vida  acuática  produciendo  una  disminución  de  la  abundancia  de 






un  aporte  de  30  a  80  μg/(kg∙día).  En  el  organismo  se  encuentra  fundamentalmente 
complejado  con  proteínas,  además  de  formar  parte  de  importantes  enzimas  que 
participan en diversos procesos de oxidación  [Pérez, 2005]. La  inhalación de polvos, 













estables: Cu1+ y Cu2+. Este elemento  traza esencial para  la vida puede  ser perjudicial 
para  la biota en concentraciones elevadas. El cobre es un biocida de amplio espectro, 
que  puede  estar  asociado  con  la  toxicidad  aguda  y  crónica,  reducción  en  el 




La  toxicidad  del  cadmio  es  muy  compleja  y  se  basa  en  las  múltiples 
posibilidades  que  tiene  para  formar macromoléculas  reemplazando  a  otros metales 
que desempeñan un papel  importante en  la actividad enzimática como el hierro y el 
cobre. El cadmio deriva sus características toxicológicas de su semejanza química con 
el  cinc.  También  la  afinidad  del  cadmio  con  el  grupo  sulfhídrico  conduce  a  la 
formación de compuestos con proteínas de cadena corta [Campos, 1987].  
La  presencia  de  cadmio  en  el  cuerpo  humano  puede  provocar  diferentes 
patologías  en  función del  tipo de  exposición y  la duración de  ésta. Así pues, puede 
causar  desde  irritación  pulmonar  hasta  osteoporosis,  consecuencia  de  la  acción 
competitiva con el calcio al impedir la incorporación de este último al hueso. Su acción 
cancerígena  está  totalmente  demostrada,  afectando  a  pulmones  y  próstata  [Pérez, 
2005]. Debido a su toxicidad, el cadmio se encuentra sujeto a una de  las  legislaciones 
más severas en términos ambientales y de salud humana. Sus efectos tóxicos pueden 





inhalación  de  humos  y materia  particulada  con  cadmio,  que  produce  neumonitis, 






degeneración  de  los  túbulos  renales,  la  hipertensión  y  las  alteraciones  óseas.  La 
consecuencia  más  seria  del  envenenamiento  por  cadmio  es  el  cáncer  de  pulmón 
[IARC, 1993; Kazi y col., 2008; Marano y col., 2012]. 
El  cadmio no es un elemento  traza esencial para  la biota acuática y puede  ser 
tóxico  a  concentraciones  elevadas  [Zhang  y  col.,  2012].  La  exposición  de  los 







carboxilasa o  la  tripsina. El níquel  aportado por  la dieta no produce  aparentemente 
efectos  tóxicos en el hombre. La absorción de níquel es muy baja,  sobre  todo  en  los 




elementos  posiblemente  cancerígenos  para  humanos  [IARC,  2000;  Moreno‐Grau, 
2003]. La exposición a compuestos de níquel se ha asociado a la aparición de cáncer del 








metabolismo  de  los  carbohidratos  y  proteínas  en  diversas  especies  y  deteriora  las 





B12,  necesaria  para  la  producción  de  hematíes  cuya  deficiencia  causa  anemia 
perniciosa.  Sin  embargo,  diferentes  compuestos  de  cobalto  se  describen  como 
altamente  tóxicos  y/o  radiotóxicos  para  los  organismos  y  para  el medio  ambiente 
[Gault y col., 2010; Simonsen y col., 2012]. La mayor parte del cobalto presente en el 








neumoconiosis  caracterizada por  fibrosis pulmonar progresiva.  Se ha  relacionado  la 
exposición  profesional  por  vía  cutánea  con  la  aparición  de  dermatitis  alérgica.  El 
cobalto  y  sus  compuestos  están  clasificados  en  el  grupo de  elementos posiblemente 
cancerígeno para el hombre [IARC, 2006]. 
El  cobalto  es un  elemento  esencial para  el  crecimiento de muchas  especies de 
algas  marinas,  incluyendo  diatomeas,  dinoflagelados  y  crisófitas.  También  es  un 
micronutriente  esencial  para  algunas  algas  azul‐verde  llevado  a  través  de  las  vías 
fotosintéticas, y es requerido por los microorganismos para la fijación de nitrógeno en 















grave  inflamación del  tracto  gastrointestinal  [Ministerio de Trabajo  e  Inmigración, 
1998].  
El  mercurio  no  es  un  elemento  traza  esencial  para  el  metabolismo  de  los 
organismos vivos y puede ser tóxico a concentraciones elevadas para la vida acuática. 
Los  efectos  biológicos  adversos  incluyen  letalidad, disminución de  la  fertilización  y 
alteraciones  en  el  desarrollo  de  los  primeros  tiempos  de  vida  de  los  organismos 
bentónicos.  
Las  formas  orgánicas  del  mercurio  son  más  tóxicas  que  las  inorgánicas 
[Campbell  y  col.,  2003]. El mercurio metálico depositado  en  los  fondos de  los  ríos, 
lagos y mares, se transforma en compuestos organometálicos por acción de la bacteria 
anaeróbica Metanobacterium  amelanskis  [Brack  y Mendiola,  2000].  De  las  sustancias 




Por  lo  que  respecta  a  su  comportamiento  como  agente  cancerígeno,  los 
compuestos de metilmercurio se encuentran clasificados por  la  IARC en el grupo de 






los metales  no  clasificables  en  cuanto  a  su  actividad  cancerígena,  siendo  escasa  la 







ejemplo,  los  trabajos  realizados  por  Clarke  en  1924  y  por  Goldschmidt  en  1933 
[Wedepohl, 1995]. Posteriormente, y basados en estos datos, se han desarrollado varias 





los  estudios  geoquímicos  [Shazili  y  col.,  2007].  Estos  valores  pueden mostrar  una 
cierta  variación  de  un  estudio  a  otro,  debido  a  varios  factores,  tales  como  las 
dificultades analíticas, o  la variación en  la composición de  la corteza terrestre de una 
zona a otra [Hu y Gao, 2008]. Además, estos cálculos ignoran la variación geoquímica 
de los suelos a analizar [Covelli y Fontonlan, 1997], realizándose la determinación en 
todo el volumen del suelo en  lugar de  la  fracción  fina  (63 m)  [Abrahim y Parker, 
2008].  
Los  metales,  que  forman  parte  de  los  minerales  de  la  corteza  terrestre,  se 
transportan de forma cíclica a través del medio ambiente (Figura I.1). Los procesos de 
erosión  facilitan su eliminación de  las rocas, posteriormente  los metales emitidos son 
transportados  siguiendo  distintos  mecanismos,  algunos  de  los  cuales  incluyen  la 
ingesta  y  transformación  por  parte  de  plantas  y  microorganismos.  Los  ciclos 










Al  82300  79780  84176 
Cd  0,2  0,1  0,08 
Co  25  25  26,6 
Cr  100  131  135 
Cu  55  26  27 
Mn  950  728  670 
Ni  75  58,8  59 
Pb  12,7  15  11 
Zn  70  65  72 
Fe  56300  43975  52218 







Vía  terrestre:  producto de  la  escorrentía  superficial de  terrenos  contaminados 
(minas, utilización de lodos como abono, lixiviación de residuos sólidos, precipitación 
atmosférica,…) y otras causas naturales. 













































Los metales  pesados  son  introducidos  en  los  sistemas  acuáticos  continentales 







estos  elementos  ha  ido  aumentando  paralelamente  al  desarrollo  industrial  y 
tecnológico  dando  lugar  a  un  aumento  continuo  de  la  concentración  ambiental  de 
algunos  de  estos  metales  pesados.  Existe  una  gran  diversidad  de  fuentes 
antropogénicas  emisoras  de  metales  pesados.  Las  principales  fuentes  de  metales 
pesados  en  los  sistemas  acuáticos  son  las  aguas  residuales  procedentes  de  las 
industrias que utilizan los cauces fluviales como vertederos. A menudo estos vertidos 
no se someten a procesos de depuración o su tratamiento es inadecuado. En la Tabla 
I.10 están recogidos algunos procesos  industriales por  los que se  introducen algunos 
metales pesados en el medio ambiente.  
 
Tabla  I.10.  Principales  fuentes  antropogénicas  de  algunos  metales  pesados  [Domènech  y 
Peral, 2006] 
Fuente  Zn  Cu  Pb  Cd  As  Ni  Co  Cr  Sb  Mn  Fe  V  Tl 
Extracción de 
minerales 
x  x  x  x  x  x               
Fundición      x  x  x                x 
Industria 
metalúrgica 
x  x  x          x  x  x       
Gestión de 
residuos 
x  x  x      x    x    x       
Corrosión 
metálica 
x  x  x  x    x  x  x      x     
Agricultura y 
ganadería 


















Como  puede  verse  de  esta  tabla,  incluso  actividades  tradicionales  como  la 
agricultura y  la ganadería aportan ciertos elementos metálicos al medio ambiente y a 
los  sistemas  acuáticos.  Los  orígenes  agrícolas  de  los metales  pesados  en  las  aguas 
continentales son los causados por la lixiviación de los terrenos de cultivo en los que se 
ha producido una acumulación previa de dichos elementos debido al uso o abuso de 





















































los  combustibles  fósiles  que  se  utilizan  en  las  calefacciones  domésticas  y  los 
automóviles.  Los  metales  pesados  contenidos  en  las  partículas  de  los  humos  de 
combustión  (calefacciones, emanaciones gaseosas de automóviles,…) y  las originadas 
por  el desgaste de neumáticos,  los  ferodos de  los discos de  freno y otros materiales 












se  emiten  en  mayor  cantidad  son Mn  y  Zn,  con  flujos  de  emisión  estimados  de 
alrededor  de  200‐260∙106  Kg/año.  El  orden  de  flujos  de  emisión  de  metales  a  la 
hidrosfera es el siguiente: 
Mn > Zn > Cr > Pb > Ni ≈ Cu > Se ≈ As > Sb > V ≈ Mo ≈ Cd > Hg 
Las  emisiones  de metales  traza  al  suelo  son  superiores  a  las  emisiones  a  la 










En  los  sistemas  acuáticos  naturales  han  de  considerarse  una  serie  de 
compartimentos, entre los que se incluyen la columna de agua, las partículas sólidas en 
















































Es de destacar que  el  agua de  los  ríos  suele  contener mayor  concentración de 
metales pesados que el agua de mar, puesto que  los  ríos están sujetos a procesos de 
contaminación  antropogénica  más  directa.  Igualmente,  en  las  zonas  costeras  y  de 
estuarios, las concentraciones de estos metales suelen ser apreciablemente superiores a 
las presentes en el agua de mar oceánica. Estas concentraciones disminuyen a medida 
que  aumenta  la  distancia  respecto  a  la  costa.  Además,  las  concentraciones  de  los 
metales pesados en el agua de mar son muy bajas debido a procesos de precipitación, 
adsorción y sedimentación que favorecen su fijación en el sedimento. En la Tabla I.14 
aparecen  recogidos  y  comparados  los  intervalos  de  concentraciones  metálicas 
encontradas  en  diferentes muestras  acuosas  naturales:  aguas  de  río,  aguas  costeras, 










Al  73,0‐6300,0  6,39‐63,0  0,10‐0,60 
Cd  0,03‐5,0  0,01‐5,0  0,01‐0,13 
Co  0,20‐10,0  0,01‐0,25  0,03‐0,16 
Cr  0,05‐23,0  0,10‐3,30  0,005‐1,26 
Cu  0,11‐200,0  0,07‐20,02  0,01‐2,80 
Fe  1,0‐3925,0  1,0‐250,0  0,20‐322,0 
Hg  0,01‐1,30  0,001‐15,10  0,002‐0,08 
Mo  0,74‐4,10  2,10‐200,0  3,20‐12,0 
Ni  1,5‐4,4  0,20‐5,3  0,15‐0,93 
Pb  0,13‐60,0  0,04‐7,44  0,00004‐9,00 














un  doble  aspecto,  por  un  lado  la  forma  física  (disolución,  dispersión  coloidal  o 




implicados  los  metales  en  las  aguas  y  que  originan  las  diferentes  formas  en  que 
pueden encontrarse. 
En  general,  las  formas  iónicas  libres  y  complejas  del metal  se  encuentran  en 
disolución;  los  productos  de  adsorción  y  de  enlace  con  especies macromoleculares 
llevan  al metal  a  una  forma  particulada  y  coloidal;  la  formación  de  especies  poco 
solubles induce, junto a la precipitación de las mismas, la estabilización en algunos de 
los casos de formas coloidales (Mx(OH)y, MxSy, …). 
La proporción  en  la que un metal  se  encuentra  en  las distintas  formas  (iones 
libres‐iones complejos, disuelto‐suspensión), depende de la naturaleza de cada agua en 
concreto, ya que es función de la concentración de todas las sustancias presentes y de 
las  condiciones  de  presión,  pH,  temperatura  y  fuerza  iónica,  que  influyen  en  los 
valores de las constantes de equilibrio de cada uno de los procesos.  
En  muchas  aguas  naturales  que  no  han  sido  alteradas  por  intervenciones 
antropogénicas  significativas,  existen  pocas  especies  inorgánicas  que  pueden  actuar 
como ligandos y formar complejos con metales disueltos, a excepción de los carbonatos 




































Figura  I.3.  Procesos  principales  en  los  que  intervienen  los  cationes metálicos  en  las  aguas 
[Orozco‐Barrenetxea y col., 2008] 
 
La Tabla  I.15 muestra  las principales  especies  inorgánicas acuosas de algunos 











organismos.  Esta  fracción  está  favorecida  en  condiciones  de  pH  bajo,  ya  que  la 
solubilidad de la mayoría de los metales aumenta a pH ácido, excepto para As, Mo, Se 
y Cr, los cuales tienden a estar más disponibles a pH alcalino [Kabata‐Pendias, 2000]. 
En  medios  de  pH  moderadamente  alto  se  produce  la  precipitación  de  los  iones 
metálicos  como  hidróxidos  o  carbonatos,  pudiendo  disminuir  la  toxicidad metálica. 
Así, por ejemplo, al aumentar progresivamente la concentración de iones hidroxilo, el 
Cd2+  soluble  forma  secuencialmente  diferentes  especies  de  hidroxilos: 
 2Cd(OH) (precipitado)  y 
CdOH ,  Cd(OH)3 y 
‐2
4Cd(OH)   (solubles).  En  medios  muy 
alcalinos, pueden nuevamente pasar al agua como hidroxicomplejos [Prieto‐Méndez, 
2009]. 
 La  formación de materia en  suspensión está  favorecida por un alto pH y alta 
concentración  de materia  orgánica  particulada.  Estas  condiciones  favorecen  que  los 
metales se depositen en  los sedimentos del fondo, o que permanezcan como material 
particulado en suspensión si hay suficiente energía que remueva los sedimentos. 
Un punto  importante  a  considerar  en  la  especiación de metales pesados  es  su 
complejación  con  los  ligandos  orgánicos  presentes  en  el  agua.  En  los  océanos,  el 
contenido  en materia  orgánica disuelta varía desde  1 mg/L  en  aguas profundas  (en 
unidades  COD:  carbono  orgánico  disuelto)  hasta  valores  diez  veces  superiores  en 
aguas  superficiales.  Aunque  la  naturaleza  química  de  esta  materia  no  está  bien 
caracterizada,  se  pueden  citar  como  ejemplos,  ligandos  procedentes  de  la  actividad 
humana,  como  EDTA,  o  bien  sustancias  húmicas  y  compuestos  poliméricos  de 




































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































La dureza del agua puede  influir  fuertemente en  la especiación metálica. Si el 
agua tiene elevada dureza, la toxicidad de los metales disminuye por la formación de 
carbonatos  insolubles,  y  por  la  posibilidad  de  adsorción  de  los  metales  en  los 





se  transforma  en Fe2+ que  es mucho más  soluble. En  segundo  lugar,  las  condiciones 
redox  pueden  afectar  indirectamente  la movilidad  de metales. Así muchos metales 
están  asociados  o  adsorbidos  a  hidróxidos  de  Fe  y Mn.  Estos  hidróxidos  no  son 
estables a potenciales redox bajos y se convierten en FeS o FeCO3 dependiendo de las 
condiciones químicas;  cuando  esto ocurre  los metales que  estaban asociados  con  los 
hidróxidos de  Fe  y Mn  se movilizan. En  ambientes muy  reducidos,  el  Fe  se  puede 
combinar directamente con el S2‐ hasta convertirse en pirita. Cuando en  los suelos y 
sedimentos, que contienen cantidades significativas de pirita, se crean condiciones más 




En  relación  con  la  biodisponibilidad  de  un  elemento  metálico,  puede 








el Fe en  forma de especies hidróxido u oxohidróxido, en estado  coloidal  [Hudson y 
Morel, 1990], por  lo que  su especiación  tiene un papel muy  importante  como  factor 
limitante de la producción primaria de los océanos. 
Generalmente,  para  una  gran  variedad  de metales  pesados  que  incluye Co2+, 
Mn2+, Ni2+,  Cu2+,  Zn2+  y  Fe3+,  se  observa  que  la  biodisponibilidad  está  íntimamente 
relacionada  con  la  especiación.  Para  estos  metales,  la  distribución  entre  cationes 




Los metales pesados  son  tóxicos para  la  biota  y  la  salud humana  y  se  suelen 
encontrar  en  las  aguas  naturales  en  pequeñas  cantidades.  La  importancia  de 
determinar  las concentraciones de estos elementos y su control dentro de  los  límites 
legislativos, explican el gran interés actual por desarrollar nuevas técnicas que puedan 
detectar  los  niveles  tan  bajos  de  estas  sustancias  en  varios  tipos  de  matrices, 





(ICP‐MS);  los métodos por Rayos‐X y  los métodos nucleares  [Brown y Milton, 2005; 
Buffle y Tercier‐Waeber, 2005]. 
En la Tabla I.16, se detallan diversos métodos analíticos estándares incluidos en 
algunas  normativas  para  la  determinación  de  metales  pesados  en  aguas  potables, 
superficiales, subterráneas y costeras, así como vertidos sobre aguas superficiales, que 
en muchos casos son aplicables a las aguas naturales. 
Aunque,  en  la  mayoría  de  los  casos  están  presentes  en  muy  pequeñas 
cantidades,  algunos  de  estos  elementos  pueden  determinarse  directamente  con  una 







puede dificultar  la medida directa de  los  elementos metálicos,  es necesario antes de 
proceder a  la determinación, efectuar una preconcentración por medio de una de  las 




A  la vista de  la  importancia que  tiene el estudio de  los metales pesados en  los 
ecosistemas  acuáticos,  la  primera  parte  de  esta  tesis  doctoral  se  centrará  en  el 
desarrollo de  nuevas metodologías de  preconcentración  y  cuantificación de metales 





En  la  segunda  parte  de  la  tesis,  se  realizarán  estudios  de Química  Analítica 
Aplicada, mediante estudios de monitorización de metales de interés medioambiental 
en  el  litoral marroquí  afectado  por  vertidos  urbanos  e  industriales  de  la  ciudad  de 
Tánger (Marruecos). Para ello, se han caracterizado y evaluado las concentraciones de 
contaminantes prioritarios  en muestras de  aguas y  sedimentos y  se han  comparado 
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DESARROLLO DE UNA MEMBRANA 
LÍQUIDA DE VOLUMEN PARA EL 

















CAPÍTULO II. DESARROLLO DE UNA MEMBRANA 
LÍQUIDA DE VOLUMEN PARA EL ANÁLISIS DE 













El‐Taher,  2010; Veguería  y  col.,  2012; Biller  y Bruland,  2012].  Sin  embargo, dichos 
instrumentos  no  se  encuentran  disponibles  en  la  mayoría  de  los  laboratorios  de 
control.  En  países  subdesarrollados  o  en  vías  de  desarrollo,  se  ha  producido  una 
asimetría  entre  la  creciente  necesidad  de  disponer  de  resultados  de  calidad  y  la 
disponibilidad de  instrumental de alta  tecnología. En este  contexto,  la utilización de 
técnicas  de  preconcentración,  previas  a  la  medición  instrumental,  es  una  buena 
alternativa  para  evitar  el  uso  de  instrumental  sofisticado  y  además,  constituye  una 
etapa previa para niveles de concentración inferiores a los límites de detección.  
El uso de membranas líquidas constituye una técnica novedosa y eficaz para la 






en  la  utilización  de  una  barrera  semipermeable  entre  dos  fases,  que  impiden  el 
contacto íntimo entre ellas, pero que permiten el paso selectivo de especies a su través. 
En este trabajo se propone un método para la determinación de hierro a niveles 
de  trazas, el  cual es  simple,  fácil de  implementar en  cualquier  laboratorio,  se utiliza 
instrumental  de  bajo  coste  y  los  resultados  cumplen  con  los  criterios  de  calidad 
analítica. El método está basado en la utilización de un sistema de membrana líquida 
que  permite  su  aplicación  en  aguas  naturales  de  carácter  salino,  realizando  la 
separación y/o preconcentración del metal en continuo. 
Así,  se  ha  desarrollado  y  optimizado  un  nuevo  método  que  permite  la 
separación y preconcentración de hierro en muestras acuosas, previo a su análisis por 
técnicas espectroscópicas convencionales como la espectroscopía de absorción atómica 
con  llama  o  con  horno  de  grafito.  Para  ello  se  utiliza  una  membrana  líquida  de 




estados  de  oxidación  del  hierro.  Así,  como  se  verá  más  adelante  solo  ocurre  el 
transporte del  ión Fe3+, mientras que el Fe2+ no puede ser preconcentrado. Este hecho 




















procesos  físico‐químicos  (coagulación,  floculación,  precipitación,  filtración,…)  y 
tratamientos biológicos. Sin embargo  la mayor parte de este  tipo de  tratamientos no 
permite reducir la concentración de los metales hasta los valores requeridos. Además, 
los procesos  convencionales de  tratamiento no  suelen  ser  selectivos hacia  la  especie 
objetivo dificultando su recuperación. Otro  inconveniente de muchos de  los procesos 





y  col.,  2011; Shaidan y  col.,  2012], de  adsorción  [Suhas y Ribeiro,  2007; Demirbas, 
2008; Tofighy  y Mohammadi,  2011]  así  como,  las  tecnologías de membranas  como 
tecnologías  alternativas  para  el  tratamiento  de  las  aguas  con  metales  pesados 




La  extracción  líquido‐líquido  es  una  operación  básica  de  transferencia  de 
materia,  se  basa  en  la distribución de uno  o  varios  solutos  entre dos  fases  líquidas 
mutuamente  inmiscibles, una acuosa y otra orgánica, cuando éstas  se encuentran en 
contacto íntimo. La fase acuosa suele ser la que contiene la sustancia a separar y la fase 
orgánica  es  la  que  permite  la  extracción  mediante  el  contacto  directo.  La  fase 







relación  de  volúmenes  de  las  dos  fases,  del  número  de  extracciones  y  de  la 
insolubilidad  del  agente  extractante  en  la  fase  donde  inicialmente  esté  el  soluto  a 
transferir.  La  densidad  de  la  fase  orgánica  frente  a  la  acuosa  determina  la  técnica 
utilizada para separar posteriormente las fases. 
Una vez realizada  la extracción y el soluto está repartido entre  las dos fases,  la 
fase  orgánica  donde  se  encuentra  el  extractante  y  el  soluto  extraído  se  denomina 
extracto,  mientras  que  la  fase  de  donde  se  ha  extraído  el  soluto  y  por  tanto,  la 
concentración de éste es menor, se denomina refinado. El proceso más común consiste 






















mediante  tres  tipos  generales  de  técnicas:  simple  que  consiste  en  realizar  una  única 
equilibración entre la fase acuosa y la fase orgánica, repetitiva que consiste en poner en 
contacto  repetidas  veces  la  fase  que  contiene  la  sustancia  a  separar  con  porciones 






(en  forma de compuesto covalente, quelato neutro o par  iónico), aniones  inorgánicos 
(en estado elemental, en forma ácida, como heteropoliácido o par iónico) y compuestos 
orgánicos.  
  Para  la  concentración  de  trazas.  Cuando  el  método  analítico  utilizado  para  la 
determinación  de  una  especie  no  tiene  suficiente  sensibilidad  para  detectar  y/o 




acidez,  constantes  de  estabilidad  de  complejos  y  constantes  de  productos  de 
solubilidad. 
Después  de  un  proceso  de  separación,  es  a  veces  aconsejable  realizar  una 
segunda etapa denominada reextracción, que consiste en la transferencia de la especie a 




deben  emplearse  para  que  dicho  proceso  tenga  lugar  dependerán  de  la  extracción 






un proceso de utilidad analítica, que se ha aplicado  fundamentalmente con  los  fines 
siguientes [Valcárcel y Silva, 1984]: 
  Para  aumentar  la  selectividad  del  propio  proceso  de  extracción  líquido‐líquido, 
aplicándolo a la eliminación de las especies interferentes extraídas junto con el analito 
que  se  pretende  determinar,  o  separando  la  especie  de  interés  del  resto  de  la  fase 
orgánica.  
 Para eliminar el exceso de reactivo en la fase orgánica. La cantidad en exceso del 





que  ha  sido  extraído  el  analito  no  puede  ser  utilizado  en  un método  analítico  en 
particular. Esto ocurre por ejemplo, cuando se emplean disolventes halogenados,  los 
cuales no deben utilizarse en Espectroscopía de Absorción Atómica con llama.  




 La  utilización  de  volúmenes  grandes  de  disolventes  orgánicos  tóxicos  y/o 



















Las membranas  liquidas  constituyen un  tipo  especial de membranas debido  a 
que  el  material  que  ejerce  de  barrera  entre  dos  fluidos  es  otro  fluido.  Así,  una 
membrana  líquida es esencialmente una barrera  líquida que separa dos disoluciones 
inmiscibles con ella y a través de la cual se realiza un transporte de especies químicas 
[Bartsch  y Way,  1996;  López‐López  y  col.,  2010].  Son  comparables  a  los  sistemas 
tradicionales de extracción líquido‐líquido pero con la ventaja de que los procesos de 











diseño permiten  eliminar  el  efecto de  la matriz que  suele  interferir  en  el análisis de 










utilizan  agentes  extractantes,  se han desarrollado membranas  líquidas  en  las que  la 
adición de un agente extractante o transportador soluble en la fase membrana aumenta 
la  selectividad  del  transporte  por  sus  interacciones  específicas  y  reversibles  con  las 






las  membranas  líquidas  de  volumen  MLV  (Bulk  Liquid  Membrane,  BLM),  las 
membranas  líquidas  de  emulsión  MLE  (Emulsion  Liquid  Membrane,  EML)  y  las 
membranas líquidas soportadas MLS (Supported Liquid Membrane, SLM) [Kislik, 2010], 
aunque  éstas  últimas  pueden  entenderse  en  cierta  manera  como  membranas 
compuestas ya que se  forman a partir de  la combinación de un soporte microporoso 
inerte  y  una  disolución  orgánica  que  se  mantiene  gracias  a  las  fuerzas  capilares 
generadas  en  los  poros  del  soporte.  Sin  embargo,  como  el  elemento  que  realmente 
separa  las  dos  fases  es  el  líquido  que  constituye  la  membrana,  es  más  adecuado 
clasificarlas como membranas líquidas [de Benito, 2006]. En la Figura II.2 se muestra 
un  dibujo  esquemático  de  cada  uno  de  los  tipos  principales  de  membranas 
anteriormente citados, aplicado a la separación y transporte de una especie metálica. 
Las membranas  líquidas  de  volumen MLV  consisten  en  un  volumen  de  fase 













































El  transporte de  analitos desde  la  fase de  alimentación hasta  la  fase  receptora 
depende de diversos factores que incluyen parámetros físicos y químicos. En el primer 
caso los parámetros implicados son la velocidad de agitación de las dos fases y el área 
de contacto de  la membrana  líquida. Respecto a  los parámetros químicos, se pueden 
diferenciar los de las dos disoluciones acuosas y los de la fase membrana. En el caso de 
la  fase  acuosa  puede  afectar  el  pH,  la  presencia  de  una  disolución  reguladora,  su 
concentración y la fuerza iónica. Además, en el caso de la disolución cargada influye el 
tipo  de  soluto  y  su  concentración;  para  la  disolución  receptora  el  tipo  de  coión  o 
contraión presente en ella y su concentración. 
Para construir este tipo de membranas se han utilizado distintos tipos de celdas, 
















Recientemente,  se  está  extendiendo  la  aplicación  de  esta  metodología  en  la 
determinación de metales traza en aguas naturales. Así, Ramkumar y col. [Ramkumar 














En  procesos  industriales  probablemente  por  la  gran  cantidad  de  disolventes 
necesaria  para  llevar  a  cabo  aplicaciones  de mayor  dimensión  [Araki  y  Tsukube, 
1990], la configuración de MLV es de menor utilidad prefiriéndose la configuración de 
MLS.  












La configuración de MLS “plana”  (flat‐sheet  supported  liquid membrane, FS‐SLM) 
es  la disposición  clásica de  las membranas  líquidas  soportadas para el estudio en el 
laboratorio donde ofrecen excelentes  resultados  [Altin y col.  ; 2010; Kandwal y col., 
2011;  Bhattacharyya  y  col.,  2011;  Pei  y  col.,  2012;  Surucu  y  col.,  2012]  pero  su 





disolución  tratada que hace que el  transporte sea  lento aunque  la membrana sea muy 
delgada [de Gyves y Rodríguez, 1999; San Román y col., 2010]. 
Las  membranas  líquidas  soportadas  en  modo  de  “fibras  huecas”  MLS‐FH 
(hollow‐fiber supported liquid membrane, HF‐SLM) son en todo similares a las MLS planas 
con la excepción que en este caso, el soporte polimérico que constituye el cuerpo de la 




las  fases  líquidas mucho más  sencillas  en  comparación  con otro  tipo de membranas 




En  los  últimos  años  han  ido  apareciendo  en  la  bibliografía  otros  sistemas 
alternativos a los tres tipos básicos, cuya aplicaciones básicamente se circunscriben a la 































J ff      [II.1] 









P    [II.2] 










































De  esta pendiente puede obtenerse  la permeabilidad P, para  cada uno de  los 
procesos de  transporte  sabiendo el área de  la membrana y el volumen de  la  fase de 
alimentación  en  la  celda.  Este  parámetro  es  usualmente  utilizado  para  evaluar  la 
eficacia  del  proceso  en  la  membrana  líquida  y  se  suele  expresar  en  unidades  de 
cm/min.  En  el  caso  de  las  membranas  líquidas  de  volumen  también  se  utiliza 










Este  mecanismo  tiene  lugar  cuando  la  membrana  líquida  está  formada 






a. Permeación  simple:  las  especies  químicas  pasan de  la  fase  de  alimentación 
hacia  la  fase  receptora  a  través  de  la membrana  líquida  como  consecuencia  de  su 
solubilidad en ella. El  transporte  se detiene cuando  se alcanza una concentración de 
equilibrio entre las dos fases.  
b. Permeación con reacción química en la disolución receptora: el transporte es 
favorecido por  la presencia de un  reactivo apropiado en  la disolución  receptora que 
reacciona con  la especie  transportada aumentando  la capacidad y  la selectividad del 




En  este  caso,  la  disolución  orgánica  empleada  como  membrana  líquida  está 
constituida de un agente extractante disuelto en el disolvente orgánico. Este reactivo 
actúa como transportador de las especies que se desean transferir desde la disolución 




de  la membrana  por  permeación  simple,  también  reacciona  reversiblemente  con  el 
agente extractante, lo cual permite acelerar el transporte.  
d. Contratransporte acoplado: la especie de  interés reacciona con el extractante 













































Tanto  en  extracción  líquido‐líquido  como  en  membrana  líquida  es  muy 
importante  la  elección  adecuada  del  agente  extractante  transportador  del  metal 
[Rydberg y col., 2004], por lo cual se han desarrollado muchos extractantes, los cuales 
pueden ser específicos para cada metal bajo determinadas condiciones experimentales, 
como  son  por  ejemplo,  pH  y  especiación  del  metal  o  genéricos,  si  se  desea  una 
preconcentración simultanea.  
Comercialmente,  existen  diferentes  tipos  de  extractantes:  ácidos,  básicos, 







































































































































Los  compuestos  orgánicos  caracterizados  por  la  presencia  del  grupo  imino, 
también  han  sido  empleados  extensamente  en  la  extracción  de  iones  metálicos 
actuando como ligandos multidentados que pueden formar complejos coloreados con 





















En  las  hidrazonas,  R1,  R2,  R3  y  R4  representan  la  existencia  de  hasta  cuatro 
radicales.  El  átomo  de  nitrógeno  del  grupo  azometino  (C=N)  recibe  el  nombre  de 
nitrógeno  imínico  y  el  inmediatamente  posterior  se  denomina  nitrógeno  amínico 
[Kitaev  y  col.,  1970].  Dependiendo  de  la  naturaleza  de  sus  sustituyentes,  pueden 





debido  a  sus  propiedades  como  ligandos  multidentados.  Estos  reactivos  pueden 









antituberculosas,  antimicrobianas  y  antitumorales  (Tabla  II.3),  y  como  herbicidas, 
insecticidas, nematocidas,  rodenticidas y  reguladores del  crecimiento de  las plantas. 
También  juegan  un  papel  importante  en  la  química  inorgánica,  ya  que  forman 
fácilmente  complejos  estables  con  la mayoría de  los  iones de metales de  transición. 







































































La  elevada  reactividad  que  presentan  las  hidrazonas  ha  hecho  posible  su 
aplicación  en  numerosos  y  muy  diversos  campos.  Además  de  sus  conocidas 
propiedades en medicina  [Shyam y  col., 1985; Mohan y  col., 1988; Suvarapu y  col., 
2012] y analíticas [Katyal y Dutt, 1975; Singh y col., 1982], las hidrazonas también han 
sido  utilizadas,  especialmente  las  aroilhidrazonas,  como  complejantes  para  la 
determinación  espectrofotométrica  de  metales  (Tabla  II.4),  tanto  en  disolución 
acuoetanólica [Gallego y col., 1978; Gallego y col., 1979a,b; García‐Vargas y col., 1980; 
Silva  y Valcárcel,  1980a,b; García‐Vargas  y  col.,  1981],  como  en medios  orgánicos 
inmiscibles con el agua, mediante  la extracción  líquido‐líquido [García‐Vargas y col., 
1984],  como  agentes  transportadores  de  metales  en  membranas  líquidas 
[Granado‐Castro  y  col.,  2004a,b;  Aouarram  y  col.,  2007; Domínguez‐Lledó  y  col., 
2007; Granado‐Castro y col., 2008], en extracciones en fase sólida [Díaz‐de Alba y col., 































































































































 Separación de metales, ácidos y bases: esta  técnica se aplica para metales  tan 
diversos  como  Cu,  Ni,  Cd,  Co,  Zn,  Rh,  Pd,  Fe,  Pt,  etc.,  también  para  la 
extracción de  compuestos  ácidos y básicos de manera  sencilla  a partir de  la 
variación del pH en muchos casos.  
 Aplicaciones biomédicas: básicamente se han aplicado para  la determinación 
de drogas  y  otros  compuestos  orgánicos  cómo  fenoles  en  fluidos  biológicos 


















Tabla  II.5. Algunas aplicaciones  industriales de  las membranas  líquidas  soportadas  [Kislik, 
2010] 















































de  membranas  líquidas:  soportadas  (Tabla  II.6),  de  emulsión  (Tabla  II.7)  y  de 
volumen  (Tabla  II.8),  para  la  determinación  de  metales  en  muestras  acuosas 
medioambientales de diferente naturaleza. 
 
Tabla II.6. Aplicaciones analíticas de  las membranas  líquidas soportadas en  la determinación 
de metales en aguas 




























n.a.  EHPA/queroseno  Y3+, Fe3+  Akiba y col., 1997 

























Cont.  Tabla  II.6.  Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  soportadas  en  la 
determinación de metales en aguas 

























Agua residual  TBP/dodecano  Pu4+  Rathore y col., 2001 







































Cont.  Tabla  II.6.  Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  soportadas  en  la 
determinación de metales en aguas 
































Agua contaminada  Aliquat 336/dodecano  Cr6+  Güell y col., 2008 
n.a.  LIX 54/parafina  Cu2+  Gameiro y col., 2008 
Agua de río DDTP/PDMS  Cd2+  Carletto y col, 2009 
n.a. PC‐88A/tolueno  Y3+  Gaikwad y Rajput, 
2010 
n.a. D2EHPA/queroseno  Cu2+  Zhang y col., 2010 















Cont.  Tabla  II.6.  Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  soportadas  en  la 
determinación de metales en aguas 
Tipo de Muestra  Agente Extractante/Disolvente  Metal  Referencia 








22DD:  1,10‐didecil‐1,10‐diaza‐18‐corona‐6;  2H5DBA:  2‐hidroxi‐5‐dodecilbenzaldehído;  2‐HBET: 
2‐hidroxibenzaldehído  N‐etiltiosemicarbazona;  8‐HQ:  8‐hidroxiquinoleína;  Acorga  M5640:  2‐hidroxi‐5‐
nonilbenzaldehído oxima; Alamina 336: tri‐(C8‐C10) amina; Alamina 300: tri‐n‐octilamina; Aliquat 336: cloruro de 
metiltricaprililamonio; Amb LA‐2: Amberlita LA‐2; Calix‐crown: calix[4]areno‐bis‐2,3‐nafto‐corona‐6; Cyanex 272: 
ácido  bis(2,4,4‐trimetilpentil)fosfínico; Cyanex  921:  tri‐n‐octilfosfína; Cyanex  923:  óxido  de  trioctilfosfina; Cyanex 
925:  óxido  trialquilfosfínico;  D2EHPA:  ácido  bis(2‐etilhexil)  fosfórico;  DbzDA18C6:  1,10‐dibenzil‐1,10‐diaza‐18‐
corona‐6;  DC18C6:  diciclohexano‐18‐corona‐6;  DDTP:  o,o‐dietilditiofosfato  de  amonio;  DEHTPA:  ácido  di‐(2‐
etilhexil)  tiofosfórico;  DMPL:  1‐(dodeciloxi)‐3‐metil‐l‐oxo‐∆3‐fosfoleno;  DP8R:  ácido  di(2‐etilhexil)  fosfórico; 
DTBCH18C6:  4,4′(5′)di‐terc‐butil‐diciclohexano‐18‐corona‐6;  DtBuC18C6:  di‐tert‐butilciclohexano‐18‐corona‐6; 
EHPA: mono‐2‐etilhexil éster del ácido 2‐etilhexilfosfónico; LIX 54: 1‐fenil‐3‐alquil 1,3‐propandiona; LIX 54‐100: 1 
benzoil‐2‐nonanona;  LIX  84:  2‐hidroxi‐5‐nonilacetofenona  oxima; MOC‐55  TD: Aldoxima  (componente  activo:  5‐
dodecilsalicilaldoxima); NPOE: o‐nitrofenil octil  éter; OA: ácido oleico; PC 88A: ácido 2‐etilhexil  fosfónico mono‐2‐
etilhexil  éster;  PDMS:  poli(dimetilsiloxano);  TBP:  tri‐n‐butil  fosfato;  TCBA:  N‐(N’,N’‐dietil  tiocarbamoil)N’’‐






















 Cont.  Tabla  II.7.  Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  de  emulsión  en  la 
determinación de metales en aguas 































n.a.  D2EHPA/queroseno  Pb2+  Sabry y col., 2007 




































Cont.  Tabla  II.7.  Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  de  emulsión  en  la 
determinación de metales en aguas 


















Agua residual  TBP/queroseno  Cr3+  Zhao y col., 2010 
n.a.  TOMAC/queroseno  Cr6+  Goyal y col., 2011 
Agua residual sintética  Cyanex 923/queroseno  Cr6+  Nosrati y col., 2011 










Aliquat  336:  cloruro  de  metiltricaprililamonio;  D2EHPA:  ácido  bis(2‐etilhexil)  fosfórico;  DBHQ:  5,7‐dibromo‐8‐
hidroxiquinolina; LA: ácido  láurico; LIX 622: LIX 860 + tridecanol; LIX 84I‐C: 2‐hidroxi‐5‐nonil‐acetofenon‐oxima; 
LIX  984N‐C: mezcla  equivolumen  de  LIX860N‐IC  y  LIX  84I‐C;  LIX‐860;  salicilaldoxima;  LIX860N‐IC:  5‐nonil 
salicilaldoxima; MSP‐8:  ácido  di(2‐etilhexil)mono  tiofosfórico;  PC  88A:  ácido  2‐etilhexil  fosfónico mono‐2‐etilhexil 











Tipo de Muestra  Agente Extractante/Disolvente  Metal  Referencia 
n.a.  Rojo de metilo/1,2‐dicloroetano  Hg2+  Safavi y Shams, 1998 


































Agua de mar  D2EHPA/queroseno  Cd2+  Irigoyen y col., 2006 























Cont.  Tabla  II.8. Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  de  volumen  en  la 
determinación de metales en aguas 

















Agua natural  22DD‐LA/tolueno+fenilhexano  Cu2+, Pb2+, Cd2+  Bayen y col., 2009 



































Cont.  Tabla  II.8. Aplicaciones  analíticas  de  las  membranas  líquidas  de  volumen  en  la 
determinación de metales en aguas 
Tipo de Muestra  Agente Extractante/Disolvente  Metal  Referencia 





22DD:  1,10‐didecil‐1,10‐diaza‐18‐corona‐6;  2‐APBH:  2‐acetilpiridina  benzoilhidrazona;  2‐HBET: 
2‐hidroxibenzaldehído N‐etiltiosemicarbazona; Acorga P‐50: 2‐hidroxi‐5‐nonilbenzaldoxima; Aliquat 336: cloruro de 
metiltricaprililamonio;  ATTT:  5‐metil‐4[tiofen‐2‐il‐metilen‐amino]‐3‐tio‐oxo‐1,2,4‐triazol‐5‐ona;  Calix[4]areno: 
tetra(terc‐butil)‐tetra(4‐propilimidazol  acetamido‐calix[4]areno; Cyanex  272:  ácido  bis‐2,2,4‐trimetil  pentil  fosfínico; 
Cyanex  301:  ácido  bis(2,4,4‐trimetilpentil)ditiofosfínico;  D2EHPA:  ácido  bis(2‐etilhexil)  fosfórico;  DBDA15C4: 
5,6,14,15‐dibenzo‐1,4‐dioxa‐8,12‐diazaciclopentadeca‐5,14‐dieno;  DC18C6:  diciclohexil‐18‐corona‐6;  DNNSA:  ácido 
di‐nonil  naftalensulfónico;  DTB:  2,2’‐ditio(bis)benzotiazol;  EACDA:  ácido  N‐etil‐2‐aminociclopenteno‐1‐
ditiocarboxílico;  HDPB:  bromuro  hexadecilpiridinio;  HDTBr:  bromuro  de  hexadeciltrimetilamonio;  HTTA:  2‐
tenoiltrifluoroacetona;  HTTA:  tenoiltrifluoroacetona;  Janus  Green:  cloruro  de  3‐dietilamino‐7‐(4‐























Su  disponibilidad  biológica  se  encuentra  influenciada  principalmente  por  sus 
propiedades  químicas  como  valencia,  solubilidad,  estado  de  oxidación  o  grado  de 
complejación [Rivaro y col., 2012]. Tal es la importancia del hierro que los organismos 
vivos  han  desarrollado  moléculas  sideróforas  para  poder  retenerlo  complejado  y 
superar así su limitada solubilidad [Hewitt y Harrison, 1986]. 
El hierro se encuentra en  la mayor parte de  las rocas  ígneas y en  los minerales 










su  especiación  redox,  por  su  baja  solubilidad  y  por  su  implicación  en  los  ciclos 
biológicos. Un aspecto clave en el estudio de la geoquímica de este metal es su papel 
limitante de  la producción primaria en  las zonas extensas de  los océanos  [Laglera y 
col., 2011; Thuróczy y col., 2011]. Es un micronutriente esencial para los organismos y 
en  ciertas  aguas  oceánicas  caracterizadas  por  altas  concentraciones  de  nutrientes 
(nitratos, fosfatos y silicatos) y bajas concentraciones de clorofila, tales como el Pacífico 







hierro parece una de  las alternativas en  la  reducción del efecto  invernadero, aunque 
este método en muy controvertido tanto a nivel científico como económico [Güssow y 
col, 2010].  
Las  fuentes mayoritarias  de  hierro  en  los  océanos  son  la  deposición  eólica,  el 
transporte  fluvial,  las  emisiones  hidrotermales,  la  regeneración  de  la  plataforma 








son extremadamente bajas en  las aguas oceánicas  (0,05‐2 nmol/L)  [Measures y Vink, 
1999; de Baar y de  Jong, 2001; Bowie y col., 2003; Pons y col., 2005; Nédélec y col., 
2007; Mendez y col., 2010; Ibisanmi y col., 2011; Lin y Twining, 2012] debido a que se 
encuentra  principalmente  en  forma  de  complejos de  Fe3+  oxidado,  poco  solubles  en 
agua. Durante el transporte atmosférico, puede pasar por ambientes algo ácidos, lo que 
incrementa un poco  la solubilidad del hierro. Aún así, menos del 2% del hierro que 
llega  al  agua  de mar  desde  la  atmósfera  es  soluble  y  puede  ser  absorbido  por  el 
fitoplancton como nutriente. 
El hierro se encuentra en  las aguas  litorales procedente de  los aportes  fluviales 
de  donde  lo  toman  los  organismos,  como  pequeños  vegetales  hasta  los  grandes 
mamíferos que lo utilizan para formar la hemoglobina de su sangre. Su origen puede 
ser: detrítico, es decir, de partículas minerales arrastradas por  los  ríos después de ser 
desgastadas  de  las  rocas;  químico,  por  precipitación  de  las  sales  de  hierro  de  los 
sedimentos,  biológico,  por  la  resultante  de  la  actividad  orgánica  de  los  animales  y 














































































2FeOH y  3Fe(OH)   [Rue  y  Bruland,  1995; VanLoon  y 
Duffy, 2011]. Las  revisiones  realizadas por Turner y  col.  [Turner y  col., 1981] y por 
Byrne  y  col.  [Byrne  y  col.,  1988]  indican  que  la  especie  Fe(OH)3  es  la  especie 
predominante del Fe3+ disuelto en la superficie del agua de mar. Sin embargo, Zafiriou 
y  True  [Zafiriou  y True,  1980]  así  como Hudson  y Morel  [Hudson  y Morel,  1990] 
descartan la importancia de la especie neutra y sostienen que la especie  2Fe(OH)  es la 
dominante. El  ión  libre hidratado Fe3+ es una especie poco  frecuente, mientras que el 








Calza  y  col.,  2012].  La  determinación  de  Fe2+  es  de  gran  interés  en  la  química 
atmosférica  y  oceánica.  Su  determinación  en  agua  de  mar  es  importante  debido 
principalmente a su papel en la solubilidad y bioactividad. Además, la fotorreducción 
de Fe3+ a Fe2+ en nubes, niebla y agua de lluvia es una fuente importante de radicales 
hidroxilo  (∙OH),  radical  clave  en  la  fotoquímica  atmosférica  que  desempeña  una 
función  esencial  en  la  atmósfera,  en  la  oxidación  de  numerosos  gases  traza 
troposféricos,  así  como  de  especies  en  disolución  en  aguas  atmosféricas.  Aunque 
pueden encontrarse un gran número de publicaciones  referentes al hierro  total en  la 





concentración  de  Fe2+.  Esto  es  debido  principalmente  a  que  se  requieren métodos 
analíticos con límites de detección muy bajos. Además, si se tiene en cuenta el reducido 





Debido  a  su bioactividad,  el hierro  es  el más  importante de  todos  los metales 
traza en los océanos [Fujii y col., 2008]. Martin y col. llegaron a sugerir que, si el hierro 
podía afectar al crecimiento del fitoplancton, el consumo de nutrientes y carbonato por 
estos  organismos  estaría  limitado  por  la  biodisponibilidad  del  hierro.  Así,  si  la 
restricción del hierro controla el crecimiento de fitoplancton, capaz de eliminar dióxido 
de carbono de la atmósfera, los niveles de dióxido de carbono atmosférico variarían en 
función  del  transporte  de  hierro  a  la  superficie  de  los  océanos.  Tales  hipótesis  se 
comprobaron en aguas de baja productividad del Pacífico Ecuatorial donde la adición 
de concentraciones no muy elevadas de sulfato de hierro sobre una extensión de agua 
superficial,  provocó  una  proliferación  masiva  del  fitoplancton  (especialmente 
diatomeas)  y  dio  como  resultado  un  aumento  circunstancial  en  el  flujo  atmósfera‐
océano del dióxido de carbono [Martin y Fitzwater, 1988; Martin y col.; 1991]. 
Por otro lado, se tiene conocimiento de la influencia del hierro en el metabolismo 
del nitrógeno de  las algas debido a que  es necesario para  la  reducción del nitrato y 
para  la  fijación  del  nitrógeno.  Price  y  col.  observaron  que  adiciones  de  hierro 
provocaban que el fitoplancton indígeno en el Pacífico Ecuatorial dejara de usar  4NH  
como  principal  nutriente  para  el  crecimiento  y  pasara  a  emplear  ‐3NO ,  estando 
acompañada  esta  modificación  en  la  nutrición  nitrogenada  por  un  cambio  en  la 
composición de la comunidad del fitoplancton [Price y col., 1991]. 
Diversos estudios han demostrado de  igual  forma que el  fitoplancton es capaz 
de utilizar únicamente  las especies disueltas Fe2+ o Fe3+, y que el  consumo de hierro 





Estos  estudios  demuestran  que  la  biodisponibilidad  e  interacción  del  hierro  con  la 
biota está críticamente vinculada con el conocimiento de su naturaleza termodinámica 
y cinética en la matriz del agua de mar [Bowie y col., 1998]. 
En  consecuencia,  se han  realizado numerosas  investigaciones  sobre  los  efectos 
del hierro en el fitoplancton y, para  interpretar  la reactividad de este elemento en  las 











color,  sabor  y  turbidez  [Cho,  2005]. Además,  la presencia de  Fe2+  a  concentraciones 
bajas puede causar el crecimiento de bacterias que originan atascos en  las  tuberías y 
mal olor del agua [Blatný y col., 1997; Chaturvedi y Dave, 2012].  
La  utilización  de  sales  férricas  en  los  procesos  de  potabilización  de  aguas  ha 
provocado  que  la  concentración  de  hierro  sea  un  parámetro  importante  para 













instrumentales  adecuadas  (Espectroscopía  atómica,  Espectrometría  de  masas  y 
atomización con plasma acoplado inductivamente, Voltamperometría de redisolución, 








el caso del 2,2’‐bipiridilo,  la 1,10‐fenatrolina, así como  la 2,4,6‐tripiridil  ‐1,3,5‐triazina 
(TPTZ).  Estos  compuestos  orgánicos  se  han  empleado  como  reactivos  fotométricos 












metoxifenil)‐N’,N’‐dimetil‐p‐fenilendiamina  [Kawashima  y  col.,  1979]  y  de  la  2‐










hierro  presenta  en  la  mayoría  de  las  muestras  de  agua  de  mar,  generalmente  es 
necesario  realizar una etapa previa de preconcentración y/o  separación, que permita 
aumentar la sensibilidad y la selectividad del método, así como minimizar los efectos 










líquido‐líquido  se  realiza  mediante  el  uso  de  agentes  quelatantes,  principalmente 
ditiocarbomatos en métodos que emplean  la espectroscopía de absorción atómica o de 
emisión atómica para el análisis y mediante compuestos que se caracterizan por poseer 
















La  determinación  de  hierro  en  agua  de  mar  se  ha  realizado  igualmente 
utilizando métodos en  los que  la etapa previa de preconcentración de  la muestra  se 
lleva a  cabo por  intercambio  iónico mediante el empleo de zeolitas  [Al‐Anber y Al‐




emisión  molecular,  concretamente  quimioluminiscencia  molecular,  e  incluso  por 
activación  neutrónica.  Además,  este  tipo  de  metodología  ofrece  la  posibilidad  de 
realizar el análisis por  inyección en  flujo  (FIA), que permite minimizar el  tiempo de 




Los  métodos  voltamperométricos  también  han  sido  aplicados  al  análisis  de 
trazas metálicas en agua de mar  [Segura y  col., 2008; Laglera y  col., 2011; Kondo y 
col.,  2012],  pues  presentan  ciertas  características muy  adecuadas  para  este  tipo  de 
muestras, entre ellas su sensibilidad, el pequeño volumen de muestra que requieren así 
como su capacidad para realizar estudios de especiación, permitiendo además llevar a 
cabo  análisis  “in‐situ”.  Se  describirán  con más  detalles  en  el  siguiente  capítulo.  La 
Tabla II.9 muestra un resumen de la revisión de los métodos analíticos usados para la 
determinación  y  la  especiación  de  hierro  en  muestras  de  aguas  naturales, 
especialmente en agua de mar, incluyendo las técnicas de preconcentración utilizadas 















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































II.4.  DESARROLLO  DE  UN  NUEVO  MÉTODO  PARA  LA  SEPARACIÓN  Y 
PRECONCENTRACIÓN DE HIERRO  EN  AGUAS MEDIANTE  EL DISEÑO DE 
UNA MEMBRANA LÍQUIDA 
II.4.1. Celda de membrana líquida empleada para la preconcentración de hierro 














la  fase  de  alimentación  o  fase  acuosa  cargada  (VC)  con  la  especie  que  se  desea 
transferir a la fase acuosa receptora (VR), que se sitúa en el vaso interior. La disolución 
orgánica  empleada  como  membrana  líquida  (VO),  de  menor  densidad  que  las 
disoluciones  acuosas  utilizadas,  queda  sobre  éstas  poniéndolas  en  contacto, 
posibilitando el transporte del metal desde la fase cargada hacia la fase receptora. En 





disoluciones  cargada  y  receptora,  hace  posible  la  concentración  de  la  especie 
recuperada  durante  la  separación.  El  proceso  se  lleva  a  cabo  mediante  agitación 
magnética de ambas disoluciones, con ayuda de imanes (1,2 cm x 0,4 cm) y empleando 
un agitador magnético. 
La  celda de membrana  líquida de  volumen  se  cubre  con  una  placa de  vidrio 
acoplada perfectamente a la celda, para evitar durante el proceso de preconcentración 
problemas  de  evaporación  del  disolvente  orgánico  y/o  de  contaminación.  Según  la 
relación de volumen entre la fase cargada y la fase receptora, se determina el factor de 
preconcentración del sistema de membrana líquida. 
El  fundamento  del  método  a  desarrollar  se  basa  en  una  preconcentración  a 
través  de  una  extracción‐reextracción  simultánea  del  ión  metálico  mediante  la 
formación  de  un  complejo metálico  neutro  y  su  posterior  destrucción  con  una  fase 
receptora ácida. 
En la interfase entre la fase cargada y la membrana líquida se forma el complejo 
metálico MLn, que es soluble  fundamentalmente en  la  fase orgánica. Dicho complejo 





de concentración de protones entre  las dos  fases acuosas, de  tal  forma que  los  iones 
metálicos llegan a ser transportados incluso en contra de su gradiente de concentración 
(Figura II.7).  
En  la  Figura  II.8  se  detallan  las  dimensiones  de  la  celda  empleada.  Los 
volúmenes de las disoluciones de alimentación y receptora se determinaron en ensayos 








Con  objeto  de  favorecer  el  transporte  de  la  especie  de  interés  desde  la  fase 


































la  permeabilidad  del  analito  a  través  de  la membrana.  Para  el  transporte  de  iones 
metálicos se suelen utilizar ligandos quelatantes solubles en el disolvente orgánico. 
En  este  trabajo  se  estudiaron  como  disolventes  orgánicos  hexanol,  tolueno, 
cloroformo, N,N‐dimetilformamida y octanol, y como agentes extractantes se utilizaron 
diferentes  hidrazonas  dadas  sus  características  quelatantes.  Para  ello,  se  estudió 
previamente  la solubilidad de algunas hidrazonas sintetizadas en nuestro  laboratorio 
en  estos disolventes orgánicos. En  la Tabla  II.10  se  recoge  el  carácter  soluble de  los 
reactivos estudiados. 
 




Hexanol  Tolueno  N,N‐Dimetilformamida  Cloroformo  Octanol 
2‐HBBH  Si  Si  Si  Si  Si 
APBBH  No  No  Si  Si  ‐ 
DABBH  Si  No  Si  Si  Si 
DAPBBH  No  No  Si  Si  ‐ 
VBH  No  No  Si  No  Si 
VPH  Si  Si  Si  Si  Si 
VSH  No  No  Si  No  ‐ 
2‐HBBH:  2‐hidroxibenzaldehído  benzoilhidrazona;  APBBH:  acetilfenilbenzaldehído  benzoilhidrazona; 
DABBH:  diacetilbenzaldehído  benzoilhidrazona; DAPBBH:  diacetilfenilbenzaldehído  benzoilhidrazona; 
VBH: o‐vanillina benzoilhidrazona; VPH: o‐vanillina fenilhidrazona; VSH: o‐vanillina saliciloilhidrazona 
 
De  todos  los  reactivos  estudiados,  solo  o‐vanillina  fenilhidrazona  (VPH)  y  2‐






Así,  se  realizaron pruebas de  extracción  líquido‐líquido para  los  reactivos que 
presentaron una cierta solubilidad en los disolventes orgánicos estudiados, seguido de 
pruebas  de  reextracción  con  una  fase  acuosa  ácida.  Se  estudiaron  diversos  cationes 
































pH=4  pH=7  pH=9  pH=4  pH=7  pH=9 
Tl+  No  No  No  No  No  No 
V5+  No  No  No  Si  No  No 
Co2+  Si  Si  Si  No  No  No 
Cr3+  No  No  No  No  No  No 
As3+  No  No  No  No  No  No 
Ag+  No  No  No  No  No  No 
Bi3+  No  No  No  No  No  No 
Fe3+  No  No  No  Si  No  No 
Cu2+  No  No  Si  No  No  No 
Pb2+  No  No  No  No  No  No 
Zn2+  No  No  No  No  Si  No 
Ni2+  No  No  No  No  No  Si 
Cd2+  No  No  No  No  No  Si 
2‐HBBH: 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona; VPH: o‐vanillina fenilhidrazona 
 
A  partir  de  los  resultados  obtenidos  en  estos  estudios  previos,  y  dada  la 
importancia medioambiental del análisis de hierro en muestras acuosas, se seleccionó 
el reactivo orgánico 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona (2‐HBBH) como ligando 












pH=4  pH=7  pH=9  pH=4  pH=7  pH=9 
V5+  ‐  ‐  ‐  No  ‐  ‐ 
Co2+  Si  Si  Si  ‐  ‐  ‐ 
Fe3+  ‐  ‐  ‐  Si  ‐  ‐ 
Cu2+  ‐  ‐  Si  ‐  ‐  ‐ 
Zn2+  ‐  ‐  ‐  ‐  No  ‐ 
Ni2+  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  Si 
Cd2+  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  No 
2‐HBBH: 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona; VPH: o‐vanillina fenilhidrazona 
 
II.4.3. Características del  ligando  transportador de  la membrana  líquida propuesta: 
2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona (2‐HBBH) 
El  sistema  de  la  membrana  líquida  propuesto  en  este  trabajo  utiliza  la  2‐
hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona como agente  transportador del metal a  través 
de  la  membrana  (tolueno)  desde  la  fase  cargada  hacia  la  receptora  mediante  un 
mecanismo de transporte asistido, y más concretamente de contratransporte acoplado 
(ver Figura II.4). 
La  síntesis  de  la  2‐hidroxibenzaldehído  benzoilhidrazona  (2‐HBBH)  se  realiza 
por condensación, siguiendo el procedimiento que se describe a continuación: 
En  un  vaso  de  precipitado  de  100 mL  de  capacidad,  se  disuelven  1,11  g  de 
benzoilhidracida  (BH)  (Sigma  Aldrich  (Steinheim,  Alemania))  en  30  mL  de  agua 
desionizada  (Milli‐Q)  y  se  añaden  20  mL  de  etanol  conteniendo  1  mL  de  2‐
hidroxibenzaldehído  (salicilaldehído)  (2‐HB)  (Sigma Aldrich  (Steinheim, Alemania)). 







frigorífico  durante  24  horas  para  conseguir  una  buena  recristalización  que  permita 
eliminar el exceso de los reactivos de partida. Tras la última recristalización y filtrado, 
se  obtiene  un  producto  amarillo  claro  que  se  seca  en  la  estufa  durante 

















Este  ligando  presenta  tres  grupos  adecuados  para  formar  enlaces  de 




del  azometino  juegan  un  papel más  importante  en  la  coordinación  que  el  oxígeno 
fenólico  cuando  el  grupo  hidroxilo  no  está  ionizado.  En  este  caso,  la  2‐HBBH  se 
comporta  como  ligando  bidentado  en  medios  ácidos,  mientras  que  es  un  ligando 
mononegativo  tridentado en medios básicos y  ligeramente neutros  [Lu y  col., 2006]. 










presencia  de  las  siguientes  bandas  vibracionales:  ν(N‐H)  +  ν(O‐H)  3175(w);  ν(C=O) 
1675(s); ν(C=N) + amida(II) 1620(m) [Ainscough y col., 1998]. Este ligando muestra una 
banda alrededor de 3400 y 3200 cm‐1, debido a la tensión de los enlaces entre O‐H y N‐
H de  los grupos OH y NH  libres,  respectivamente. Estas bandas no  aparecen  en  el 
complejo  metálico,  lo  cual  sugiere  la  desprotonación  del  grupo  fenólico  y  la 





El  análisis  por  RNM  bidimensional  indica  la  misma  estructura  para  la  2‐HBBH 
disuelto  en  DMSO  [Colonna  y  col.,  1993].  Además,  este  ligando  tiene  la  misma 
estructura en sus complejos metálicos con Cu2+ [Aruffo y col., 1982, 1984; Ainscough y 
col.,  1995,  1998],  Fe3+  [Aruffo  y  col.,  1982,  1984], Mn2+  [Dutta  y  col.,  1995], Mo6+ 














del  impedimento estérico y de  la  formación del enlace de hidrógeno que  implica  los 
dos  átomos  de  nitrógeno  de  la  hidrazona  o  por  lo  menos  uno  de  ellos.  Se  ha 












El  ligando  2‐hidroxibenzaldehído  benzoilhidrazona  (2‐HBBH),  también 
denominado  salicilaldehído  benzoilhidrazona  (SBH)  pertenece  a  una  serie  de 
quelatantes de hierro propuesta por Ponka y col. [Ponka y col., 1979a,b; Richardson y 






sangre  repetidas  [Ponka  y  col.,  1979a,b;  Johnson  y  col.,  1982; Avramovici‐Grisaru, 
1983;  Richardson  y  Ponka,  1998].  Las  hidrazonas  de  este  tipo  también  tienen 
características  biológicas  interesantes  como,  por  ejemplo,  actividad  antibacteriana 





Se  realizaron  diversos  estudios  preliminares  para  el  diseño  de  la membrana 
líquida. En estos estudios las disoluciones de hierro utilizadas para la preparación de 
la  fase cargada se  realizaron a partir de una disolución patrón de 1000 mg/L de Fe3+ 




para guardar  estas disoluciones  en  el  frigorífico. Las  concentraciones  inferiores  a  50 
mg/L fueron preparadas diariamente. Todas las disoluciones se prepararon en cabina 
de  flujo  laminar  Clase  100  (Crusair  9005‐FL,  Cruma,  España),  para  evitar  posibles 
contaminaciones por la atmósfera del laboratorio. 
Para  la  detección  del metal  preconcentrado  en  la  fase  receptora  se  utilizó  la 
Espectroscopía de Absorción Atómica  (AAS). Los patrones utilizados de  la  recta de 
calibración para medir  la concentración de Fe3+ en  la  fase  receptora, se prepararon a 
partir  de  un  patrón  de  100 mg/L  de  Fe3+  y  una  disolución  de HNO3  saturada  con 












disolución  reguladora de  cloroacético/cloroacetato  (HAcCl/AcCl‐). La preparación de 
esta  reguladora  se  realizó  a  partir de  una  disolución  de  ácido  cloroacético  en  agua 
desonizada (Milli‐Q) a la que se le añadió KOH hasta obtener el pH deseado. 
Dado  que  es  importante mantener  el  pH  de  la  disolución  cargada  durante  el 
proceso  de  extracción‐reextracción,  se  estudió  el  efecto  de  la  concentración  de  la 
disolución  reguladora  en  la  fase  cargada  sobre  la  conservación del pH de  la misma 
durante el proceso de preconcentración en la celda de membrana líquida. Se realizaron 
cuatro  experimentos  modificando  la  concentración  del  sistema  tamponante 
HAcCl/AcCl‐  partiendo de un valor de pH inicial de aproximadamente 2. Igualmente 
se  estudiaron  tres  de  los  disolventes  orgánicos  que  en  los  estudios  en  discontinuo 





volumen de  70 mL para  obtener una  concentración de  0,01 mol/L de  ligando  en  la 
membrana.  Se  consideró  como  concentración  adecuada  de  agente  transportador  la 
presencia de un  exceso  considerable de  ligando  en  la membrana  líquida  frente  a  la 
concentración de metal en la fase cargada, con la finalidad de desplazar la reacción de 
complejación  metal‐ligando.  En  todos  los  estudios  realizados  en  este  trabajo,  la 
concentración de ligando fue aproximadamente 1000 veces superior a la concentración 
de metal.  
Fase  receptora:  disolución  de HNO3  3 mol/L,  de  calidad  Suprapur.  Con  esta 









fase  orgánica  se  iba  coloreando  indicando  la  formación del  complejo metálico  en  la 
membrana  líquida.  El  color  amarillo‐verde  claro  obtenido  en  esta  fase  desaparecía 
posteriormente  conforme  se  iba produciendo  la destrucción del complejo  formado y 
reextracción del metal en la fase receptora.  
Los resultados de este estudio realizados para el hexanol se recogen en la Tabla 
II.13.  Puede  apreciarse  una  disminución  en  el  pH  de  la  fase  cargada  durante  el 
funcionamiento  del  sistema,  siendo  menor  para  una  concentración  de  disolución 
reguladora  de  0,67 mol/L  en  la  fase  cargada.  Esta disminución de  pH  es  debida  al 
cotransporte en dirección contraria de  los protones en  relación al  flujo de metal  (ver 
Figura II.7). No se pudieron emplear concentraciones más altas de reguladora por falta 
de solubilidad de los reactivos. Por consiguiente, se eligió esta concentración máxima 
de  reguladora  de  0,67  mol/L  en  la  fase  cargada.  Comparando  la  eficacia  de  la 
extracción para los tres disolventes orgánicos estudiados, pudo comprobarse que tanto 
tolueno  como octanol producían  similares porcentajes de preconcentración, pero  fue 
con tolueno con el que se mantuvo el pH de forma más constante durante el proceso 
(Tabla  II.14).  A  partir  de  estos  resultados  se  decidió  escoger  el  tolueno  como 
disolvente orgánico para la membrana líquida. 
 













Tabla  II.14.  Eficacia  del  transporte  de  Fe3+  utilizando  diferentes  disolventes  en  la 
composición  de  la  membrana  líquida  empleada  ([2‐HBBH]=0,01  mol/L;  tiempo  de 
agitación=8 h) 
Disolvente  % Recuperación Fe3+  pH Inicial (VC)  pH Final (VC) 
Hexanol  20,95  1,97  1,72 
Octanol  42,26  2,01  1,62 
Tolueno  42,56  2,23  2,21 
 
Con objeto de comprobar la selectividad del transporte para Fe3+ frente al Fe2+ se 




recogidos  en  la  Tabla  II.15,  mostraron  que  el  transporte  del  Fe2+  mediante  la 
membrana  líquida  de  volumen  diseñada  no  se  producía,  permitiendo  sólo  el 
transporte de iones Fe3+. Además se observó que durante el proceso de extracción con 
iones  de  Fe2+  la  fase  orgánica  no  se  coloreaba  como  ocurría  con  los  iones  Fe3+  y  se 
mantuvo  el  aspecto  casi  incoloro  característico  del  reactivo  en  tolueno,  lo  que 
confirmaba  que  la  extracción  y  transporte  del  Fe2+  no  se  producía.  Esto  hace muy 
interesante  el  sistema  que  se  propone  pues  permite  su  aplicación  en  estudios  de 
especiación de este elemento, de gran interés en análisis medioambiental. 
 
Tabla  II.15.  Eficacia  del  transporte  de  Fe2+  utilizando  diferentes  disolventes  en  la 
composición de la membrana líquida ([2‐HBBH]=0,01 mol/L; tiempo de agitación=8 h) 
Disolvente  % Recuperación Fe2+  pH Inicial (VC)  pH Final (VC) 
Hexanol  0  2,09  2,08 
Octanol  0  2,06  1,71 






La  temperatura  es un parámetro muy  importante  en  los procesos  cinéticos de 
transporte; así  el  incremento de  este parámetro  suele  favorecerlos. En algunos  casos 




empleando  un  baño  termostático,  manteniendo  las  restantes  condiciones 
experimentales  descritas  en  el  apartado  anterior  y  utilizando  un  tiempo  de 
preconcentración de 6 horas. 
En este apartado de estudios previos, se estudiaron solo dos temperaturas: 25 ºC 
y  35  ºC,  demostrándose  que  un  aumento  de  temperatura  de  10  ºC  mejoraba  el 
rendimiento de  la preconcentración en un valor de aproximadamente un 10% (Tabla 
II.16).  Además,  se  puede  observar  como  este  incremento  de  temperatura  consigue 
prácticamente la misma eficacia que se alcanzaba con 8 horas a temperatura ambiente 
(42%) (ver Tabla II.14). Por tanto, se consideró importante realizar los experimentos de 





Temperatura (ºC)  % Recuperación Fe3+  pH Inicial (VC)  pH Final (VC) 
25  31,16  2,06  2,11 
35  41,9  2,05  2,03 
 
II.4.4.3. Influencia del volumen de la membrana líquida (VO) 






















































La  solubilidad de  la 2‐HBBH en  tolueno  fue estudiada para  comprobar  si este 
reactivo era lo suficientemente soluble en el disolvente seleccionado como para que su 
concentración  fuera  suficiente  y  le  permitiera  actuar  como  agente  transportador  de 
todo el metal. Se consideró como concentración adecuada de agente  transportador  la 
presencia de un exceso considerable de ligando frente a las concentraciones usuales de 
hierro  en aguas naturales  (0,2‐3925 g/L ó 0,0036‐70,3 mol/L)  [Crompton, 2007]. Se 
observó  que  este  reactivo  no  era  bastante  soluble  en  tolueno,  permitiendo  disolver 




Para  conocer  la  estabilidad  de  la  2‐HBBH  en  tolueno,  se  realizó  un  estudio 
espectral de las disoluciones a utilizar. Así, se registró  el espectro de absorción UV‐Vis 
de la 2‐HBBH en tolueno frente al tolueno como disolución de referencia. El espectro 
presenta  dos  bandas  de  absorción  a  285  y  330  nm  (Figura  II.12).  El  estudio  de  la 
estabilidad de  la 2‐HBBH  consistió en medir  la absorbancia de  la disolución de este 
reactivo en  las condiciones de concentración adecuada para el sistema de membrana 
líquida  desarrollado,  pero  la  elevada  absorbancia  de  la  disolución  para  estas 
condiciones  ([2‐HBBH]=0,01  mol/L)  requirió  diluir  ésta  en  el  instante  previo  a  la 


























































Los  estudios  de  estequiometría  de  los  complejos  se  suelen  realizar mediante 
medidas espectrofotométricas, por lo que se hace necesario conocer el espectro UV‐Vis 
del complejo objeto de estudio en el medio empleado. Para preparar las disoluciones se 
emplearon  las  condiciones  químicas  óptimas  de  la  membrana  líquida  que  se 
desarrollan  en  este  trabajo  para  la  preconcentración  de  hierro mediante membrana 
líquida  (ver  siguientes  apartados). De  esta  forma,  se prepararon  las disoluciones de 
ligando y complejo metálico mediante el siguiente procedimiento: 










De  igual forma, y antes de evaluar  la estequiometría, se examinó  la estabilidad 
del  complejo  Fe3+‐2‐HBBH  en  la  disolución  acuoetanólica.  Para  ello  se  midió  la 
variación de la absorbancia de una disolución conteniendo 2∙10‐4 mol/L del ligando 2‐
HBBH y 10‐4 mol/L de Fe3+ a la longitud de onda de máxima absorbancia determinada 




























































Este método permite determinar  la  estequiometría de  un  complejo metálico  a 
través  de  medidas  de  espectrofotometría  UV‐Vis.  Para  ello,  se  preparan  distintas 
disoluciones de concentración conocida del  ión metálico y del  ligando, manteniendo 
constante el número de moles totales presentes en la disolución de tal manera que las 
proporciones de  sus  concentraciones  respectivas  se  ajustan gradualmente desde una 
disolución que contenga únicamente  ligando hasta una disolución que contenga sólo 
metal.  La  representación  de  los  valores  de  absorbancia  de  dichas  disoluciones  en 
función  de  la  fracción  molar  del  metal  permite  determinar  la  estequiometría  del 
complejo estudiado [Kirkbright y col., 1965]. La curva primero aumenta a medida que 
se  forma  más  complejo,  alcanza  el  máximo  cuando  se  llega  a  la  relación 
estequiométrica y de ahí comienza a descender debido a una insuficiencia del ligando 
formador de complejo. La curvatura de la línea experimental en la zona intermedia se 
debe  a  que  en  esa  zona  se  alcanzan  las  condiciones  de  equilibrio,  lo  que  permite 
evaluar  la constante de formación del complejo. Para ello se mide  la desviación de  la 
curva con  respecto a  la extrapolación de  las  rectas  teóricas que se obtendrían en esa 





fracción  de  Fe3+,  pero manteniendo  constante  el  número  total  de  los moles  en  las 
muestras. Las muestras contenían: 4,17 mL de disolución tampón HAcCl/AcCl‐ 4 mol/L 
de pH 1,9; de 0 a 2 mL de disolución acuosa de Fe3+ 2∙10‐3 mol/L y de 2 a 0 mL de 














Tabla  II.17.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la  determinación  de  la 













1  1,7  0  2  0  0  0,001 
2  1,7  0,2  1,8  0,2  0,1  0,244 
3  1,7  0,4  1,6  0,4  0,2  0,453 
4  1,7  0,6  1,4  0,6  0,3  0,519 
5  1,7  0,8  1,2  0,8  0,4  0,547 
6  1,7  1  1  1  0,5  0,531 
7  1,7  1,2  0,8  1,2  0,6  0,483 
8  1,7  1,4  0,6  1,4  0,7  0,394 
9  1,7  1,6  0,4  1,6  0,8  0,289 
10  1,7  1,8  0,2  1,8  0,9  0,199 
11  1,7  2  0  2  1  0,112 








de  ligando  en  condiciones  estequiométricas. Así, para  ambas  figuras  se  obtuvo  este 
punto para la fracción molar de Fe3+ igual a 0,33, siendo así la correspondiente fracción 



































































una  serie  de  disoluciones  en  las  que  se mantiene  constante  la  concentración  de  un 
componente,  mientras  se  varía  la  del  otro  [Skoog  y  col.,  2005],  representando  la 
absorbancia frente a la proporción molar de los reactivos. Si la constante de formación 
es  razonablemente  favorable,  se  obtienen dos  rectas de  pendientes distintas,  que  se 













1 mL de disolución  etanólica de  2‐HBBH  2∙10‐3 mol/L. En  este  caso,  el  volumen de 
etanol en la disolución fue del 10% v/v. Estas muestras se enrasaron a 10 mL con agua 
Milli‐Q y se agitaron en ultrasonido durante 2 o 3 minutos. Los blancos se prepararon 
de  igual  forma  con  la  misma  matriz  sin  adición  del  ión  metálico,  midiendo  la 
absorbancia a 365 nm. La descripción completa de la preparación de estas fracciones se 




la  proporción  de  moles  metal/ligando  igual  a  0,5.  Esto  confirma  la  relación 







Tabla  II.18.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la  determinación  de  la 











1  1,7  0  1  0  0,018 
2  1,7  0,1  1  0,1  0,085 
3  1,7  0,2  1  0,2  0,153 
4  1,7  0,3  1  0,3  0,217 
5  1,7  0,4  1  0,4  0,270 
6  1,7  0,5  1  0,5  0,329 
7  1,7  0,6  1  0,6  0,366 
8  1,7  0,7  1  0,7  0,410 
9  1,7  0,8  1  0,8  0,441 
10  1,7  0,9  1  0,9  0,472 
11  1,7  1  1  1  0,502 



































La  estequiometría  del  complejo  metálico  formado  por  Fe3+  y  2‐HBBH  fue 
también  determinada mediante  el método  de  la  razón molar  variando  esta  vez  la 
concentración  de  reactivo  complejante  y  manteniendo  la  concentración  de  metal 
constante en una serie de muestras. Estas últimas se prepararon siguiendo el orden y 
los  volúmenes  de  los  componentes  que  están  resumidos  en  la  Tabla  II.19.  Las 
disoluciones de partida para el metal y para el ligando fueron de 4∙10‐3 mol/L. Se midió 






















1  1,7  0,5  0  2  0  0,077 
2  1,7  0,5  0,2  1,8  0,4  0,532 
3  1,7  0,5  0,4  1,6  0,8  0,963 
4  1,7  0,5  0,6  1,4  1,2  1,323 
5  1,7  0,5  0,8  1,2  1,6  1,562 
6  1,7  0,5  1  1  2  1,801 
7  1,7  0,5  1,2  0,8  2,4  1,993 


















9  1,7  0,5  1,6  0,4  3,2  2,192 
10  1,7  0,5  1,8  0,2  3,6  2,181 
11  1,7  0,5  2  0  4  2,175 







































de  los métodos de  las variaciones continuas y de  la razón molar. La curvatura de  las 
representaciones gráficas de los puntos experimentales obtenidos por ambos métodos 
es  una  indicación  cualitativa  de  la  estabilidad  del  complejo.  Esa  curvatura  en  el 








donde  [ML],  [M]  y  [L]  representan  la  concentración  de  complejo, metal  y  ligando 
cuando  se alcanza  el  equilibrio. En  este  trabajo,  la determinación de  la  constante de 
formación del complejo estudiado se ha llevado a cabo mediante las curvas obtenidas 





experimental  (Aeq)  cuando  la  reacción  de  formación  se  encuentra  en  equilibrio. 
Gráficamente, Amax es el valor de la absorbancia que corresponde al punto en el que se 
cortan  las rectas de extrapolación de  los puntos experimentales y Aeq se obtiene de  la 




siendo  ε  el  coeficiente  de  absortividad molar  (L/mol∙cm),  b  es  la  longitud  del  paso 
óptico de la muestra (en este caso b=1 cm) y C es la concentración del complejo (mol/L). 






















eq2ieq ])HBBH2(Fe[]Fe[]Fe[   
eq2ieq ])HBBH2(Fe[2]HBBH2[]HBBH2[   
Una vez obtenidos los valores de las concentraciones en equilibrio, se sustituyen 
en la ecuación de la constante. Los valores de la constante de formación del complejo 























































del  complejo  y  resinas  intercambiadoras de diferente naturaleza,  tales  como  resinas 
catiónicas o aniónicas. 
Las  resinas  intercambiadoras  de  iones  son  pequeñas  sustancias  granuladas 
insolubles en agua las cuales tienen estructura polimérica con grupos ácidos o básicos 
con iones positivos o negativos, denominados contraiones.   Estos contraiones pueden 






disoluciónresina A  + B]‐[R     B+A]‐[R    
y en una resina catiónica será:  
  disoluciónresinadisoluciónresina C  + D]‐[R     D+C]‐[R   
donde R‐A y R‐C corresponden a la resina aniónica y catiónica, respectivamente; A‐ y 
C+  son  los  contraiones  de  cada  resina;  y,  B‐  y  D+  son  los  aniones  y  cationes  de  la 
disolución que se desean intercambiar.  







las  etapas  en  las que  se utilizó  agitación,  se  empleó un  agitador de desplazamiento 
horizontal modelo Promax 2020 (Heidolph, Alemania). 
Antes de  realizar  el  contacto  entre  la disolución del  complejo metálico y  cada 
una  de  las  resinas,  se  procedió  a  preparar  la  resina  por  hidratación  con  agua 
desionizada (Milli‐Q). De esta forma, la resina se hincha y el disolvente penetra en los 
poros de la estructura polimérica, facilitando la permeabilidad de los iones en la matriz 
de  la  resina  y  mejorando  la  accesibilidad  a  los  grupos  funcionales.  Para  ello  y 
utilizando  en  paralelo  ambas  resinas,  se  pesaron  1,5  g  de  cada  una  que  fueron 
colocados en sendos matraces erlenmeyer de 100 mL de capacidad, adicionando 25 mL 
de  agua  desionizada  (Milli‐Q)  a  cada  uno.  Se  dejaron  24  horas  en  contacto  a 
temperatura  ambiente,  observándose  a  simple  vista  el  aumento  de  volumen  de  las 









manteniendo  la  agitación de  las mismas durante una hora  a  1600  rpm. Después de 
decantar la resina y separar la disolución reguladora, se adicionaron a unos 15 mL de 
la  disolución  de  complejo  metálico,  realizándose  el  posible  intercambio  iónico 
mediante una hora de agitación. Transcurrido el  tiempo de agitación  se  filtraron  las 
resinas observándose que con la resina aniónica la disolución mantenía su color verde 
original  propio  del  complejo metálico, mientras  que  la  que  se  obtuvo  después  del 






La  disolución  del  complejo metálico,  para  la  que  se  pretendía  determinar  su 
carga eléctrica, fue preparada en un matraz de 50 mL añadiendo un volumen de 10 mL 
de  una  disolución  de  2.10‐3 mol/L  de  2‐HBBH  disuelto  en  etanol  y  5 mL  de  una 
disolución  de  2.10‐3  mol/L  de  Fe3+  para  tener  la  relación  estequiométrica  2:1 
ligando:metal. Las concentraciones de 2‐HBBH y de Fe3+ en esta disolución serían de 
4∙10‐4  y  2∙10‐4  mol/L,  respectivamente.  Antes  de  enrasar  se  ajustó  el  pH  de  esta 
disolución a 1,9 mediante adición de 8,34 mL de la disolución reguladora HAcCl/AcCl‐ 
4 mol/L.  
Este mismo  procedimiento  de  intercambio  aniónico  y  catiónico  fue  aplicado 






Después  de  recuperar  las  disoluciones  de  reactivo  y  de  complejo  que  fueron 
sometidas a procesos de  intercambio catiónico y aniónico, se realizaron  los espectros 
del complejo frente a la disolución de reactivo correspondiente. Estos espectros fueron 
comparados  con  el  que  presentaba  la  disolución  del  complejo  de  hierro  frente  al 
reactivo inicialmente (Figura II.21). A partir de los resultados pudo observarse como la 
banda de absorción correspondiente al complejo Fe3+‐2‐HBBH tenía el mismo aspecto 
después del  tratamiento  con  la  resina aniónica, mientras que  con  la  resina  catiónica 
desapareció  totalmente. Así, el complejo quedaba retenido en  la resina,  indicando su 
naturaleza  de  ión  positivo.  Esto  coincidía  con  los  trabajos  de  Vauthier  y  col.,  que 
indicaban que  el  complejo presentaba  carga positiva:   2)HBBH2(Fe   [Vauthier y  col., 




























Las  técnicas de  optimización,  conjuntamente  con  los  sistemas  informáticos,  se 
han  convertido  en  una  poderosa  herramienta  para  el  diagnóstico  y  solución  de 
múltiples  problemas  complejos.  El  objetivo  de  la  optimización  es  encontrar  las 
condiciones que proporcionan el mejor resultado. 













método  simple,  el  sistema de optimización de un  factor  tiene  sus desventajas,  entre 
ellas  el  tiempo  que  implica  y  el  riesgo  de mal  interpretar  los  resultados  si  existen 
interacciones  importantes  entre  las  variables,  pudiéndose  obtener  errores  sobre  las 
condiciones óptimas de trabajo. 
Por ello, la aplicación de métodos de optimización multivariantes tales como los 
diseños  simultáneos  y  secuenciales,  son  muy  adecuados  en  optimización  analítica 
[Araujo y Brereton, 1996].  
Los  diseños  de  optimización  secuenciales  se  usan  cuando  el  analista  tiene 
conocimientos  limitados  sobre  la  localización  de  la  región  óptima  en  la  que  se 




siendo  los más notables  el diseño Simplex y  sus versiones modificadas,  el diseño de 









al  óptimo  de  la  respuesta  deseada.  Esto  se  alcanza  por medio  de  una  sucesión  de 






Desde  la  introducción del diseño Simplex en 1962 por Spendley y  col., éste ha 
sido aplicado a muchos problemas químicos. La técnica se basa en la figura geométrica 
más  simple  posible,  que  es  una  línea  en  una  dimensión,  un  triángulo  en  dos 
dimensiones, un  tetraedro  en  tres dimensiones y una  figura de K  +  1 vértices  en K 
dimensiones  [Bayne  y  Ruben,  1986]. Así,  el  simplex  se  visualiza  como  una  figura 
geométrica  definida  por  un  número  de  puntos  una  unidad  superior  al  número  de 
variables a optimizar. 
Partiendo del valor de  la  función objetivo en un vértice  cualquiera, el método 
consiste en buscar sucesivamente otro vértice que mejore al anterior. La búsqueda se 
hace  siempre  a  través de  los  lados del polígono  (o de  las  aristas del poliedro,  si  el 
número de variables es mayor). Cómo el número de vértices  (y de aristas) es  finito, 
siempre se podrá encontrar la solución. 






Regla  1:  Se  produce  un  nuevo  simplex  rechazando  el  peor  o  el  mejor  valor 
experimental,  dependiendo  de  si  se  quiere maximizar  o minimizar  la  respuesta,  y 
sustituyendo  éste  por  uno  nuevo  simétrico  con  respecto  al  centro  de  gravedad  del 
simplex. Para  calcular  los valores de  las variables del nuevo vértice  se multiplica  la 
media de los valores de los vértices que se mantienen por dos y al resultado se le resta 
el valor descartado. La aplicación gráfica de esta regla se muestra en la Figura II.22.  
Cuando  el  nuevo  punto  tiene  el  peor  valor  del  nuevo  simplex,  no  se  puede 













Regla  2:  Siempre  que  el  nuevo  vértice  produzca  una  respuesta  peor,  el  simplex  x 












Regla  3:  Este  método  permite  también  sustituir  viejos  vértices.  Si  un  vértice  se 







Estas  reglas  se  aplican  en  un método  Simplex  básico,  pero  el método  Simplex 
presenta diversas variantes,  las  cuales  aceleran  la  aproximación hacia  el óptimo. En 
este  trabajo de  investigación se ha utilizado el método del Simplex Modificado  (MSM) 
introducido  por Nelder  y Mead  en  1965.  Este método  permite  realizar,  además  de 
reflexiones, expansiones, contracciones y traslaciones del simplex. En las Figuras II.24 
y II.25 se muestran los posibles movimientos a realizar. Se rige por las mismas reglas 












la  distancia  desde  el  peor  valor  (P)  a  dicho  centroide.  Este  movimiento  puede 
observarse en la Figura II.24. 
R = D + (D – P) 
Este método  de  reflexión  es  equivalente  a  la  regla  1  del método  básico  antes 
mencionada. 






































Figura  II.25.  Contracción  positiva  (C+)  o  negativa  (C‐)  en  la  optimización  del  Simplex 




El método Simplex  implica  la  identificación de  los valores de  las variables que 
dan lugar al óptimo de la respuesta deseada. En el caso de la optimización del método 
de preconcentración de hierro mediante  la membrana  líquida propuesta,  los vértices 
iniciales  se  diseñaron  a  partir  de  los  parámetros  significativos  y  el  ancho  de  paso 
adecuados en función de los estudios previos realizados sobre el sistema. 
Así,  las  variables  que  se  consideraron  significativas  para  optimizar  fueron: 
concentración  del  transportador  (2‐HBBH)  en  la  membrana  líquida,  molaridad  de 
ácido  nítrico  en  la  disolución  receptora  y  pH  de  la  fase  cargada, manteniendo  las 






















parámetro  objeto  de  estudio.  Estos  valores  iniciales  que  aparecen  detallados  en  la 
Tabla  II.21,  fueron  introducidos  en  el  programa MultiSimplex  proporcionando  los 
primeros  experimentos  para  iniciar  el  proceso  de  optimización.  El  número  de 
experimentos  iniciales  propuestos  por  el  programa  depende  del  número  de  las 




Variable  Valor central  Ancho de paso  Decimales 
pH de la fase cargada  2  1  1 
[HNO3] (mol/L) en la fase receptora  3  1  1 
[2‐HBBH] (mol/L) en la fase orgánica  0,015  0,01  3 
 
Tabla II.22. Condiciones de los experimentos del simplex inicial 
Vértice  pH de la fase cargada  [HNO3] (mol/L)  2‐HBBH] (mol/L) 
1  1,5  3,5  0,01 
2  1,5  2,5  0,02 
3  2,5  2,5  0,01 






















1  1,5  3,5  0,01  9,22  I 
2  1,5  2,5  0,02  1,08  I 
3  2,5  2,5  0,01  9,49  I 
4  2,5  3,5  0,02  1,08  I 
5  1,2  2,2  0,007  5,15  R 
6  2  3  ‐0,002  ****  R 
7  1,6  2,6  0,014  10,58  C‐ 
8  2,5  3,5  0,016  10,85  R 
9  3,2  4,2  0,02  2,17  E 
10  2,9  2,2  0,017  1,36  R 
11  1,8  3,2  0,012  11,12  C‐ 
12  1,4  3,7  0,018  8,41  R 
13  2,2  2,8  0,012  11,12  C‐ 
14  2,7  3,7  0,013  8,68  R 







Para  calcular  la  varianza  2m   el método  de  preconcentración,  se  seleccionó  el 
experimento que  corresponde  al vértice  7 puesto que  este último presentó un valor 
aceptable del coeficiente de permeabilidad. Para ello, se realizaron cuatro réplicas de 
este  experimento  cuyos  valores  de  las  variables  se  incluyen  en  la  Tabla  II.23.  Los 
















y poder parar  el Simplex,  se  compararon  la varianza del método  con  la varianza de 
Simplex  2s   lo  largo de su avance. Así, se calculó  la varianza de  la  función respuesta 
para  cada uno de  los  bloques de  cuatro  experimentos que  conforman  cada  simplex 


















Simplex  Experimentos de cada simplex  2s   Fexperimental 
1  1‐2‐3‐4  2,2828.10‐5  42,31 
2  1‐2‐3‐5  1,5746.10‐5  29,18 
3  1‐3‐5‐7  5,6596.10‐6  10,49 
4  1‐3‐5‐7  5,6596.10‐6  10,49 
5  1‐3‐7‐8  6,3770.10‐7  1,18 
6  1‐3‐7‐8  6,3770.10‐7  1,18 
7  3‐7‐8‐11  5,0893.10‐7  0,94 
8  3‐7‐8‐11  5,0893.10‐7  0,94 
9  3‐7‐8‐11  5,0893.10‐7  0,94 
10  7‐8‐11‐13  6,7449. 10‐8  0,12 
11  7‐8‐11‐13  6,7449. 10‐8  0,12 
12  8‐11‐13‐15  4,9054. 10‐8  0,09 
 
Teniendo en cuenta que el número de grados de libertad de cada simplex era 3 




simplex  realizados  se  debían  únicamente  a  errores  aleatorios;  y  cualquiera  de  las 
condiciones  experimentales  asociadas  a  los  mismos  serían  adecuadas.  De  estos 

















- Concentración  de  0,014  mol/L  del  ligando  2‐HBBH  en  tolueno  (1,4%  v/v 
DMF/tolueno). 
- Volumen de la fase orgánica VO: 70 mL. 
Con  este  sistema  el  factor  de  preconcentración  del  ión metálico  era  de  21,7, 
siendo  el  tiempo  empleado  de  6  horas  y  utilizando  agitación  magnética  a  una 
velocidad de 800 rpm. 
 
II.4.7. Otros  factores que  influyen en  la eficacia del sistema de membrana  líquida 
propuesto 
II.4.7.1. Influencia de la salinidad de la fase acuosa cargada 
Una  vez  optimizadas  las  condiciones  físico‐químicas  del  método  de 
preconcentración de Fe3+ se pasó a realizar el estudio de su aplicabilidad a muestras de 
aguas naturales de diferente naturaleza,  con  objeto de  implementar  este método  en 
muestras  de  aguas  naturales  de matriz  compleja,  como  es  el  caso  de  agua  de mar 










transporte  de  0,5  mg/L  de  Fe3+.  Las  preconcentraciones  se  realizaron  bajo  las 
condiciones  óptimas  establecidas:  260  mL  de  fase  cargada  a  pH  1,9  ajustado  con 
disolución  reguladora  de  ácido  cloroacético/cloroacetato  0,67  mol/L;  12  mL  de 
disolución de ácido nítrico 2,9 mol/L como fase receptora; y como membrana  líquida 




un  porcentaje  de  preconcentración  medio  de  102,49  ±  2,18%  para  los  cinco 
experimentos  (Permeabilidad media  =  (11,064  ±  0,45)  10‐3  cm/min).  Esto  permite  la 



































de  preconcentración  llevados  a  cabo  durante  la  optimización  del  sistema  fueron 
realizados a 35  ºC. En estas condiciones se alcanzaba el 100% de  la preconcentración 
del  metal  tras  seis  horas  de  agitación.  Con  objeto  de  realizar  un  estudio  más 
exhaustivo,  se  realizaron  diversas  experiencias  a  25,  30,  35,  40  y  50  ºC  para  una 
concentración de 0,5 mg/L de Fe3+. Para el control de la temperatura se utilizó un baño 
termostático donde  fue  sumergida  la  celda  de  preconcentración,  evitando  cualquier 
tipo de contaminación del interior de la misma. Se utilizaron las condiciones óptimas 
de  la membrana  líquida, descritas en el apartado anterior, adicionando una salinidad 
de  30  g/L  en  cloruro  sódico,  y  realizando  los  experimentos  por  duplicado. No  se 
estudiaron  temperaturas mayores  debido  a  que  la membrana  líquida  formada  por 
tolueno podría evaporarse y a que  el  ligando orgánico disuelto en dicha membrana 
podría sufrir procesos de hidrólisis.  
En  la  Figura  II.27  se  detallan  los  valores  de  la  eficacia  del  proceso  de 
preconcentración,  mostrando  claramente  la  influencia  de  la  temperatura.  Así  por 
ejemplo, un incremento de 30 a 50 ºC puede reducir el tiempo de preconcentración del 















cloroacético/cloroacetato  0,67  mol/L  constituyendo  la  fase  cargada  (VC) 
(preparación de  la muestra problema: 250 mL de muestra + 50 mL de disolución 
reguladora 4 mol/L); como fase receptora (VR) se usan 12 mL de una disolución de 
HNO3  de  concentración    2,9 mol/L;  por último,  sobre  estas  dos  disoluciones  se 
depositan 70 mL de 2‐HBBH de concentración 0,014 mol/L en tolueno (1,4% v/v 
DMF/tolueno). El  sistema  se  agita mediante  imanes  y un  agitador magnético  a 
una velocidad de 800  rpm durante un periodo de  tiempo de 5‐6 horas  (según  la 
temperatura  del  trabajo),  controlando  la  temperatura  con  ayuda  de  un  baño 
termostático. Las pérdidas de disolución orgánica por evaporación se deben evitar 
tapando la celda. En estas condiciones el factor de preconcentración de la muestra 




































En  todos  los casos, se obtuvo una eficacia del 100% para  la preconcentración de Fe3+. 
Este  intervalo  de  aplicabilidad  puede  incrementarse  para  valores  de  concentración 
inferiores empleando la atomización con horno de grafito (GFAAS).  
  Posteriormente  se  pasó  a  realizar  la  validación  del  método,  estudiando  las 














































el proceso de  extracción. Este parámetro  es muy  importante para  cualquier método 
analítico, y para su cuantificación, se aplicó el criterio de la desviación del blanco del 
método. Para su determinación se realizaron varios experimentos utilizando como fase 
cargada,  agua  desionizada  (Milli‐Q)  en  ausencia  de  metal,  cuyo  pH  fue  ajustado 



























‐  En  embudos  de  decantación  se  colocaron  300  mL  de  la  fase  cargada  VC 
regulada a pH 1,9  con HAcCl/AcCl‐ 0,67 mol/L y 70 mL de una disolución de 0,014 
mol/L de 2‐HBBH  en  tolueno. Las dos  fases  se agitaron durante 20 minutos  con un 
agitador de embudos, tiempo suficiente para extraer la cantidad de hierro que pudiera 
contener la fase cargada. 
‐  La  fase  orgánica  se  limpió  colocando  70  mL  de  disolución  de  tolueno 
conteniendo 0,014 mol/L de 2‐HBBH en un embudo de decantación; a este volumen se 
le añadieron 25 mL de una disolución de HNO3 2,9 mol/L. Ambas  fases  se agitaron 







Una vez preparadas  las  fases  cargada y orgánica,  se procedió  a determinar  la 
concentración  de  hierro  en  los  blancos  del  método.  Para  ello,  se  realizaron  cinco 
réplicas a una temperatura de 35 ºC controlada en un baño termostático bajo agitación 
durante 6 horas de preconcentración. 
Las medidas  de  la  señal  del  blanco  para  cada  réplica  se  realizaron mediante 
análisis de  la  fase  receptora  empleando  la  espectroscopía de  absorción  atómica  con 
horno  de  grafito  (GFAAS)  (más  sensible  que  FAAS)  y  los  resultados  obtenidos  se 
reflejan en la Tabla II.28 en la que se han recogido los valores de la concentración de 
Fe3+  en  los  blancos  calculados  a  partir  de  las  concentraciones  del mismo  en  la  fase 
receptora  tomando  en  consideración  el  factor  de  preconcentración  del  sistema 
empleado que es 21,7. El valor medio de los cinco blancos fue 0,286 ± 0,018. A partir de 
estos  datos,  se  calculó  el  límite  de  detección  (L.D.)  del  sistema  desarrollado 
multiplicando por  tres  la desviación estándar del blanco del método  [IUPAC, 1997], 























propuesto  analizando  diferentes  muestras  de  agua  con  matriz  compleja.  Así,  se 
utilizaron  muestras  de  agua  de  mar  sintética,  con  objeto  de  estudiar  la  posible 






mar  sintética,  cuya  composición  era  similar  a  las muestras  reales  y  que  contenían 































efecto  de  los metales  sobre  la  eficacia  del método,  para  ello  se  adicionaron  a  las 
muestras  de  agua  de  mar  sintética  antes  preparada,  varios  metales  con  las 
concentraciones usuales a las que se encuentran en el agua de mar. En la Tabla II.30, se 
recogen  los  resultados  obtenidos  en  este  estudio,  junto  con  los  errores  relativos 
calculados. De estos resultados se puede deducir la inexistencia de efectos interferentes 













M1  40  38,9 ± 2,05  ‐2,73 
M2  50  52,8 ± 2,21  +5,67 
M3  75  79,2 ± 3,56  +5,59 
M4  100  100,6 ± 10,24  +0,62 
M5 a  50  53,5 ± 2,51  +7,04 












muestra de  referencia  certificada TMDA‐62  (agua del Lago Ontario). La muestra de 
agua de  referencia  fue  irradiada durante dos horas, previamente a ser sometida a  la 
preconcentración  en  el  sistema  de membrana  líquida,  en  digestor  de  UV  (Equipo 
Metrohm 705 UV Digester),  tras  la adición de unas gotas de H2O2 al 30%  (Suprapur, 
Merck, Alemania), con objeto de eliminar la materia orgánica presente. La membrana 
líquida  formada  por  0,014  mol/L  de  2‐HBBH  en  70  mL  de  tolueno  (1,4%  v/v 
DMF/tolueno)  y  empleada  para  este  estudio  fue  previamente  lavada  mediante 
agitación con una disolución acuosa de HNO3 2,9 mol/L durante 20 minutos. 
La muestra se analizó por duplicado y los resultados de este estudio se recogen 


































es  igual al valor real. En este  test, se compara el valor absoluto de  t calculado con un 
valor de  t  tabulado dependiendo del nivel de  significación del  test y del número de 
grados de libertad, n‐1. Si el valor calculado resulta mayor que el tabulado entonces se 
rechaza  la  hipótesis  nula,  es  decir,  las  diferencias  entre  ambos  valores  no  son 
atribuibles únicamente a errores aleatorios.  
En  este  caso,  se  obtuvo  un  valor  de  t  calculado  de  0,256  para  la muestra  de 
referencia TMDA‐62. Para un  intervalo de confianza del 95% y número de grados de 
libertad 1, el valor de t tabulado es 12,706. Como se puede observar el valor calculado 







al  análisis de diversas muestras  reales de  agua. Así,  se  analizaron  tres muestras de 
agua de mar costeras de una playa cercana a la zona industrial de Tánger (Marruecos) 
(M1, M2, M3), una muestra recogida en el Gran canal donde vierten las industrias de la 








ello  un  sistema  de  vacío  (MILLIPORE,  Waters).  Inmediatamente  después  de  ser 
filtradas se acidificaron con 2 mL/L de HCl al 37% (Suprapur, Merck, Alemania) con el 
fin de preservar su contenido metálico y se almacenaron a 4 ºC hasta su análisis.  
Previamente  a  la  aplicación  del  método  de  preconcentración,  se  realizó  la 
digestión de  las muestras para eliminar  la materia orgánica que puede complejar  los 
metales disueltos e interferir en las medidas. Estas muestras fueron digeridas mediante 
un digestor UV  (705 UV Digester  (Metrohm, Suiza)) durante dos horas  en  tubos de 
cuarzo de 15 mL de capacidad tras la adición de unos 50 μL de H2O2 al 30% (Suprapur, 
Merck, Alemania). Una  vez  digeridas  las muestras  se  llevaron  al  pH  óptimo  de  la 
membrana  1,9  mediante  la  disolución  reguladora  HAcCl/AcCl‐  0,67  mol/L  y  se 





la  concentración de Fe3+  en  la  fase  receptora, preparada  con  2,9 mol/L de HNO3 de 
calidad  Suprapur,  se  determinó mediante  espectroscopía  de  absorción  atómica  con 
llama (FAAS).  
Para  validar  los  resultados,  éstos  fueron  contrastados  con  los  obtenidos  por 
voltamperometría de  redisolución  catódica  adsortiva  empleando  1‐nitroso‐2‐naftol y 
aplicando el método descrito en  la Application Note No. V‐125, Metrohm  [Metrohm 























M1  32,20  0,448 ± 0,007  0,437 ± 0,008  ‐2,40 
M2  32,50  0,391 ± 0,007  0,397 ± 0,007  +1,66 
M3  34,00  0,496 ± 0,002  0,519 ± 0,024  +4,66 
M4  0,85  3,756 ± 0,267  3,538 ± 0,070  ‐5,80 
M5  39,79  0,342 ± 0,002  0,348 ± 0,008  +1,72 
 
II.5.  ESPECIACIÓN  DE  Fe3+/Fe2+  MEDIANTE  EL  MÉTODO  DE  MEMBRANA 
LÍQUIDA PROPUESTO 
En Química Analítica Ambiental,  además  de  conocer  la  concentración  de  un 
metal, es interesante conocer también en qué forma se encuentra en el agua, ya que la 
toxicidad de los metales pesados depende en muchas ocasiones de cómo se presentan 
frente  a  los  organismos  vivos. Como  se  ha  comentado  anteriormente,  el  estado  de 
oxidación del hierro tiene una gran influencia en su actividad biológica. Debido a ello, 
unos  de  los  objetivos  perseguidos  en  el  presente  trabajo  era  estudiar  la  posible 

















En  este  estudio,  se  probaron  cinco  reductores:  ácido  ascórbico,  cloruro  de 
hidroxilamina (NH2OH.HCl), tiosulfato de sodio (Na2S2O3, 5H2O), pirofosfato de sodio 




porcentaje  de  extracción  obtenidos  al  cabo  de  6  horas  para  estos  experimentos  se 
recogen  en  la  Tabla  II.33  y  su  evolución  con  el  tiempo  transcurrido  desde  que 
comenzó el transporte se detalla en la Figura II.28. 
 
Tabla  II.33.  Porcentaje  de  extracción  de  hierro  con  el  sistema  de 








































reductores  estudiados.  Para  ello,  se  dispusieron  en  un  erlenmeyer  de  100  mL  de 
capacidad, unos 52 mL de la fase cargada conteniendo una concentración de 10‐3 mol/L 
del  agente  reductor  y  16,7 mL  de  la  disolución  reguladora  4 mol/L  de  pH  1,9  en 
ausencia  de metal. A  esta  disolución  se  le  añadieron  14 mL  de  la  disolución  de  la 
membrana  líquida  formada  por  0,014 mol/L  de  2‐HBBH  en  tolueno  y  se  agitaron 
ambas disoluciones durante una hora a 800 rpm. Una vez transcurrido este tiempo se 
dejaron separar la fase acuosa y la fase orgánica y de esta última se tomaron unos 0,5 
mL,  que  se  enrasaron  a  10  mL  con  tolueno  para  su  posterior  análisis  mediante 




























































 Durante  el  proceso  de  preconcentración  con  la  membrana  líquida,  si  la 
muestra  contiene Fe2+, un porcentaje de Fe2+  se oxida  a Fe3+, permitiendo  su 
transporte a través de la membrana desde la fase de alimentación hacia la fase 
receptora. 
 El  empleo  de  ácido  ascórbico,  tiosulfato  de  sodio  o  pirofosfato  de  sodio 
permite evitar eficazmente la oxidación del Fe2+, por lo que no es transportado 
por la membrana líquida (<1%).  







Una vez  comprobado que  el agente  transportador de  la membrana  líquida no 






rápidamente a Fe3+  en  contacto  con  el oxígeno del aire. De  esta  forma  era necesario 
estabilizar esta especie durante el  tiempo que duraba el proceso de preconcentración 
mediante  el  sistema  de membrana  líquida. Así  se  decidió  estudiar  dos métodos  de 









En este apartado  se estudió  la  cantidad de nitrógeno adecuada para mantener 
estable  el Fe2+,  variando  el  tiempo utilizado para purgar  la  fase de  alimentación de 


















































se  pensó  en  la  utilización  de  ligandos  complejantes  de  esta  especie.  Según  la 




mL  de  capacidad  una  cantidad  de  este  agente  enmascarante  para  tener  una 
concentración molar en exceso respecto de la concentración de Fe2+, se adicionó 1 mL 
de la disolución reguladora acetato amónico/acido acético para regular el pH a 3,5‐4, se 
añadió  un  volumen  adecuado  del  patrón  Fe2+  de  100  mg/L  para  obtener  la 















procedió  a  su  uso  como  fase  cargada  de  la membrana  líquida.  En  ambos  casos,  la 
disolución  se  colocó en un matraz aforado de 500 mL y  se adicionó un volumen de 





preservada  a  ‐20  ºC  durante  48  horas.  El  objetivo  de  este  estudio  era  ver  si  con  la 
metodología propuesta  se podía  realizar  la  conservación de  la muestra previo  a  su 
















agentes  enmascarantes  en  la disolución de  la  fase  cargada  se pudo preconcentrar  el 
Fe3+  de  forma  selectiva,  sin  que  la  presencia  de  Fe2+  interfiriese  en  el  proceso  de 
preconcentración.  Igualmente  las  muestras  pudieron  ser  conservadas  a  ‐20ºC  y  el 
resultado seguía siendo adecuado, por  lo que la adición de agentes enmascarantes se 









Fe Total  Fe2+  Fe3+  Fe3+ (MLV+FAAS) 
0,2  0,1  0,1  0,105 2,2’‐Bipiridilo 
(8,96∙10‐4 mol/L)    0,2 a  0,1  0,1  0,099 
0,2  0,1  0,1  0,101 1,10‐Fenantrolina 




Una  vez  comprobado  que  la  utilización  de  ligandos  complejantes  de  Fe2+, 
pueden  enmascarar  esta  fracción  de  hierro,  y  mantenerla  estable  durante  la 
preconcentración  de  Fe3+  desde  una  disolución  equimolar  de  ambas  especies,  se 
procedió a aplicar el método a muestras de agua con concentraciones diferentes de Fe3+ 
y Fe2+, seleccionando en este caso el uso del 2,2’ bipiridilo. Los resultados obtenidos se 



















0,1  0  0,1  0,102  102 
0,15  0,1  0,05  0,056  112 
0,16  0,08  0,08  0,079  99 
1,2  0,85  0,35  0,339  97 
a Fp : factor de preconcentración de la membrana líquida de volumen 
 






en  forma coloidal, mientras que el Fe2+ predomina como  ion hidratado  libre o en un 
pequeño porcentaje como FeCO3 (ver Figura II.5) [Achterberg, 2001]. 
Atendiendo pues a la distribución de este metal en los ecosistemas acuáticos se 







desde  la  fase  acuosa  cargada  hacia  la  fase  receptora.  Este  esquema  se detalla  en  la 







































El  protocolo  de muestreo  incluyó  la  toma  de  las muestras  de  agua  en  barco, 
realizando  el  filtrado  de  las mismas  “in‐situ”  y  en  continuo  a  través  de  filtros  de 
membrana  de  0,45  micras,  conectados  en  línea  con  una  bomba  peristáltica, 
depositando las muestras directamente en botes de teflón. Las muestras así obtenidas 
fueron  tratadas  atendiendo  al  esquema  de  especiación  requerido,  de  la  siguiente 
forma: a) muestra filtrada y acidificada con 2 mL/L de HCl (Merck, calidad Suprapur); 
b) muestra filtrada a pH natural; c) muestra filtrada con adición de 4 mol/L de 2,2´‐
bipiridilo  (2 mL/L de disolución  2 mmol/L de  reactivo disuelto  en HCl  0,01 mol/L) 
[Gledhill y van den Berg, 1995] para complejar el contenido de Fe2+ lábil. Después de 
este pretratamiento “in‐situ”  las muestras  fueron conservadas en neveras de plástico 
con  bloques  de  hielo  hasta  su  llegada  al  laboratorio  donde  se  congelaron 
inmediatamente a ‐20 ºC hasta su análisis.  




muestras  de  agua  de  mar  filtradas  y  acidificadas  “in‐situ”  con  2  mL/L  de  HCl 
Suprapur  (Merck, Alemania),  las  cuales  fueron  digeridas  previa  adición  de H2O2  al 
30%  Suprapur  (Merck,  Alemania)  con  radiación  UV  durante  2  h.  Una  vez  a 
temperatura  ambiente,  se  conservaron  las  muestras  digeridas  en  recipientes  de 
poliestireno de 50 mL de capacidad a 4 ºC hasta su análisis, que se realizó mediante la 
MLV propuesta. Con este procedimiento de  radiación UV y H2O2  se descompone  la 
materia orgánica y los coloides que liberan el hierro no lábil, además de oxidar todo el 
metal.  De  esta  forma  se  produce  la  preconcentración  completa  de  todo  el  hierro 
disuelto. 
Fe lábil (Fe2+ + Fe3+) 
Esta  determinación  se  realizó  sobre  las muestras  filtradas  y  conservadas  a  pH 
natural a  ‐20 ºC. La noche anterior al análisis, se sacó  la muestra del congelador y se 





temperatura  del  laboratorio  y  se  aplicó  el método  de  la MLV  tras  aireación  de  la 
muestra durante 30 minutos, para favorecer la formación del estado más oxidado del 














muestras  reales  de  agua  de mar  tomadas  en  la  costa  de  Tánger  (Marruecos). En  la 
Tabla II.37 se detallan los parámetros físico‐químicos medidos en estas muestras. Estas 
muestras  presentaban  poco  contenido  en materia  orgánica  aunque  el  porcentaje  de 




Muestra  pH  Salinidad (g/L)  T  (ºC)  OD (% saturación)  COT (mg/L) 
M1  8,69  35,9  16,5  81,4  0,48 
M2  7,52  36,9  16,9  78,3  0,62 





Para  la validación de  la metodología  se evaluaron  los  contenidos de hierro en 
cada una de  las  fracciones establecidas, empleando el método voltamperométrico de 
Metrohm (VA Application Note No. V‐125) que permite analizar este metal mediante 




aplicados  en  la  determinación  de  Fe  disuelto  total,  Fe  lábil  y  Fe3+  lábil,  dieron 
resultados muy satisfactorios.  
 







Fe disuelto total  70,68 ± 1,39  69,34 ± 4,09  ‐1,90 
Fe lábil  30,58 ± 0,41  29,80 ± 0,14  ‐2,55 
Fe3+ lábil  28,02 ± 0,35  27,35 ± 0,01  ‐2,39 
Fe2+ lábil  2,56 ± 0,54  2,46 ± 0,14  ‐4,30 
M1 
Fe no lábil  40,10 ± 1,45  39,53 ± 4,09  ‐1,40 
Fe disuelto total  62,67 ± 1,62  63,00 ± 1,58  0,53 
Fe lábil  42,79 ± 0,40  42,53 ± 0,34  ‐0,61 
Fe3+ lábil  39,89 ± 0,70  39,46 ± 0,02  ‐1,08 
Fe2+ lábil  2,90 ± 0,80  3,06 ± 0,34  5,86 
M2 
Fe no lábil  19,88 ± 1,67  20,47 ± 1,62  2,97 
Fe disuelto total  54,61 ± 1,63  53,21 ± 1,13  ‐2,56 
Fe lábil  37,56 ± 0,17  38,46 ± 0,34  2,40 
Fe3+ lábil  29,39 ± 0,31  29,92 ± 0,21  1,80 
Fe2+ lábil  8,16 ± 0,35  8,53 ± 0,40  4,53 
M3 
















En  este  capítulo  se ha aplicado  el  sistema de preconcentración por membrana 
líquida de volumen,  formada por el  ligando 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona 
(2‐HBBH)  disuelto  en  tolueno,  de  forma muy  satisfactoria  al  análisis  de  hierro  en 






con  detección  por  espectroscopía  de  absorción  atómica  con  llama,  e  inferiores  con 
atomización electrotérmica. Se obtuvo una precisión del 2,02% en la determinación de 
hierro  y  un  límite  de  detección  de  0,053  μg/L  de metal.  La  eficacia  del  proceso  de 
preconcentración es del 100% en 5‐7 h, dependiendo de la concentración de hierro en la 
muestra y de la temperatura empleada.  
Entre  las  ventajas  de  la  nueva  metodología  presentada,  cabría  destacar  la 
posibilidad de aplicación en muestras de agua de naturaleza compleja como es el caso 
de agua de mar y la preconcentración selectiva de Fe3+, lo que ha permitido proponer 









Ni2+  que  ha  demostrado  formar  complejo  a  pH  9  con  el  agente  transportador  del 
sistema desarrollado, y Cu2+ y Co2+ que dieron  resultados  en  extracción‐reextracción 
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A  mediados  de  los  años  sesenta,  se  desarrollaron  diversas  modificaciones 
importantes  de  las  técnicas  voltamperométricas  clásicas,  las  técnicas 
voltamperométricas de  redisolución, que  constituían una herramienta  importante  en 
química analítica, aumentando significativamente su sensibilidad y selectividad con el 
interés  de  aplicarlas  en  la  determinación  de multitud  de  especies,  en  particular  de 






En  el  desarrollo  de  una  gran  parte  de  la  presente  Tesis  Doctoral  se  han 
empleado  algunas  técnicas  voltamperométricas  de  redisolución,  destacando 
especialmente las modalidades de voltamperometría de redisolución anódica (ASV) y 
catódica  adsortiva  (AdCSV).  Estas  técnicas  presentan  una  serie  de  ventajas  que  las 
hacen muy útiles en el análisis de ciertos metales pesados a nivel de trazas. Entre ellas, 
cabe mencionar  la rapidez de  los análisis, sus excelentes niveles de sensibilidad, bajo 





la  información  sobre  el  analito  se  obtiene  a  partir  de medidas  de  la  intensidad  de 
corriente que fluye en una celda de electrólisis, tras la aplicación de una determinada 
diferencia de potencial variable con el tiempo a un sistema de electrodos adecuado. 
Históricamente  la  voltamperometría  se  desarrolló  a  partir  de  la  polarografía, 
que  fue descubierta por el químico checoslovaco  Jaroslav Heyrovsky a principios de 
1920 [Heyrovsky, 1922], cuando estudiaba las propiedades que poseía el electrodo de 
gotas  de  mercurio.  Actualmente,  la  polarografía  es  sólo  una  rama  de  la 
voltamperometría, a pesar de que ésta se desarrolló a partir de aquélla. 
En polarografía  y  voltamperometría  la  intensidad de  corriente  se mide  como 
una  función  del  potencial  aplicado.  La  polarografía  se  distingue  de  otros  tipos 
importantes  de  voltamperometría  por  emplear  un  electrodo  de  mercurio  cuya 
superficie se renueva en el transcurso de la medida.   
Durante  los años 60,  la polarografía de corriente continua se convirtió en una 
técnica decadente  en  los  laboratorios  analíticos debido,  fundamentalmente,  a  la baja 
velocidad  del  método,  unos  límites  de  detección  insuficientes,  al  uso  de  aparatos 
inadecuados  y  a  una  presentación  de  los  datos  obtenidos  poco  habitual.  Estas 








Así,  en  los métodos  electroanalíticos voltamperométricos,  la mínima  corriente 






La  introducción de diferentes  formas de  imponer el potencial a  los electrodos, 
muy  en  particular,  las  denominadas  técnicas  de  impulsos  (o  pulsos),  permiten 
minimizar los efectos no deseados de los fenómenos capacitivos. 
Las  técnicas  voltamperométricas  de  redisolución,  conocidas  por  su  elevada 
sensibilidad,  son  una  de  las  herramientas  más  potentes  que  ofrece  la  química 
electroanalítica para el análisis de  trazas  [Pingarrón y Sánchez, 2003]. Estas  técnicas 
están basadas en una primera etapa de preconcentración del analito disuelto en una 
disolución de volumen considerable sobre la superficie de un electrodo, el cual posee 
un  volumen  considerablemente menor,  y  posteriormente  su  redisolución  desde  ese 
electrodo mediante  el  empleo  de  una  técnica  voltamperométrica.  Generalmente,  la 




de  trazas, consiguiéndose  límites de detección de hasta 10‐10‐10‐11 mol/L  [Pingarrón y 
Sánchez,  2003],  en  comparación  con  el  análisis voltamperométrico directo, debido  a 
que  en  el  primer  caso,  la  especie  a  analizar  se  preconcentra  sobre  el  electrodo  en 
factores que oscilan entre 100 y más de 1000. Los límites de detección alcanzados con 






metales de  relevancia medioambiental,  entre  la  voltamperometría de  redisolución  y 
otras técnicas analíticas [Pingarrón y Sánchez, 2003]. 
 
Tabla  III.1.  Límites  de  detección  (en  g/L)  para metales  a  nivel  de  trazas  de 
interés medioambiental [Pingarrón y Sánchez, 2003] 
Metal  FAAS  GFAAS  ICP‐MS  ASV 
Al  45  0,15  0,16  0,03* 
Cd  0,7  0,006  0,03  <0,0002 
Co  9  0,15  0,01  <0,005* 
Cr  3  0,06  0,01  0,02 
Cu  1,5  1,5  0,02  0,002 
Fe  7,5  0,06  0,2  <0,04 
Hg  300  1,2  0,02  0,005 
Mn  1,5  0,03  0,03  40 
Ni  6  0,3  0,04  0,001* 
Pb  15  0,15  0,01  0,001 
Sn  30  0,6  0,06  <0,03* 
Ti  75  1,2  0,32  100 
V  60  0,6  0,03  100 
Zn  1,5  0,03  0,01  0,02 
ASV:  Voltamperometría  de  redisolución  anódica;  FAAS:  espectroscopía  de  absorción 
atómica  con  llama; GFAAS:  espectroscopía de  absorción  atómica  con horno de grafito; 




Las  técnicas voltamperométricas de  redisolución  se pueden clasificar  según  la 











El  primer  paso  es  una  preconcentración  del  analito mediante  un  proceso  de 
oxidación, de reducción o de adsorción, sobre la superficie o en el interior del electrodo 
de trabajo en una disolución agitada para favorecer el transporte de la especie hacia las 
proximidades  del  electrodo.  Para  ello,  se  aplica  un  determinado  potencial  de 










Durante  esta  fase  se  determina  el  analito  depositado  mediante  un 
procedimiento  voltamperométrico  de  redisolución,  por  aplicación  de  un  barrido  de 
potenciales  en  sentido  contrario  al  inicial,  que  favorece  la  redisolución  del  analito 
desde  el  electrodo  hacia  el  seno  de  la  disolución,  registrándose  en  ese momento  la 
intensidad de  corriente durante una variación  secuencial del potencial. Este barrido 
puede  realizarse por diversas  técnicas, aunque  las basadas  en  impulsos  son  las más 







La  interferencia  más  ampliamente  encontrada  en  el  análisis  por 
voltamperometría  de  redisolución  es  el  oxígeno  disuelto  que  puede  interferir  bien 
oxidando al metal amalgamado o bien formando iones hidroxilo que precipitan en las 
proximidades  del  electrodo  influyendo  en  la  formación  de  sales  poco  solubles 
[Carvajal y col., 1991]. Además, una disolución acuosa saturada de aire presenta dos 
ondas inconfundibles en el voltamperograma. La primera debida a la reducción del O2 
a H2O2,  y  la  segunda  debida  a  la  posterior  reducción  del H2O2  a H2O.  Por  ello,  la 
eliminación  del  oxígeno  es  generalmente  la  primera  etapa  a  realizar  en  los 
procedimientos voltamperométricos, burbujeando la disolución con un gas inerte (N2 o 
Ar) [Skoog y col., 2001]. 
Dependiendo  del  método  de  acumulación  y  de  la  técnica  utilizada  para  la 
redisolución,  se  puede  clasificar  las  técnicas  voltamperométricas  de  redisolución  en 





ASV)  es  la más  clásica.  En  ella  la  preconcentración  se  lleva  a  cabo mediante  una 
electrodeposición catódica (reducción) aplicando un potencial más negativo que el de 
la  especie  redox de  interés;  los  iones metálicos  son  reducidos y  se  concentran  en  el 
electrodo  de mercurio  que  actúa  de  cátodo.  Los metales  así  electrodepositados  se 
redisuelven aplicando un barrido anódico de potencial hacia valores más positivos que 











mercurio  (HMDE)  es  la  técnica más  usada  en  análisis  de muestras  ambientales  de 
agua, sobre todo para el análisis simultáneo de Cd, Pb, Cu y Zn [Van den Berg, 1991], 
permitiendo analizar el  ión en su  forma  libre. Sin embargo, metales como Fe, Si, Ni, 
Mo, Ti y Te, no pueden ser determinados por esta técnica debido a su baja solubilidad 
en mercurio  y  tampoco  pueden  ser  determinados  los metales  que  son  reducidos  al 




La  segunda  modalidad  es  la  voltamperometría  de  redisolución  catódica 
(Cathodic Stripping Voltammetry, CSV)  en  la que  se utiliza una  etapa de oxidación 
para  llevar a cabo  la preconcentración del analito en forma de una película  insoluble 
sobre el electrodo. En esta modalidad, el electrodo se comporta como un ánodo en la 
etapa de deposición  y  como  cátodo  en  la  redisolución. El  analito  se  acumula  en  su 
superficie  formando  una  capa  de  sal  poco  soluble,  compuesta  por  la  sustancia  a 
determinar y  los  iones procedentes del electrodo de trabajo; esto tiene  interés para el 
análisis  tanto de  sustancias  orgánicas  como  inorgánicas; posteriormente  se  aplica  al 
electrodo  un  barrido  de  potencial  negativo,  de  forma  que  se  redisuelve  la  sal 
originándose una corriente catódica.  
La  sensibilidad  de  este método  depende  de  la  velocidad  de  disociación  del 












Esta modalidad  se diferencia de  las  anteriores  en que no  se  lleva  a  cabo una 
deposición electrolítica,  sino que  se produce una deposición por adsorción  física del 
analito  sobre  el  electrodo  de  trabajo,  aunque  el  proceso  de  adsorción  se  puede 
favorecer aplicando al electrodo un determinado potencial. 
En este caso, la etapa de deposición está basada en la formación de un complejo 
metálico entre un  ligando normalmente de naturaleza orgánica, que  se adiciona a  la 
disolución  de  muestra  conteniendo  el  metal  que  se  pretende  determinar.  Estos 
ligandos deben cumplir dos requisitos principales: 
 Tener  capacidad  para  formar  complejos  con  el  elemento  que  se  pretende 




Durante  la  etapa  de  deposición,  el  complejo metálico  se  acumula mediante 
adsorción  en  la  superficie  del  electrodo,  aplicando  para  ello  un  potencial  de 
deposición, cuyo valor suele ser  ligeramente mayor  (aproximadamente 0,1 V) que el 
potencial de  redisolución del complejo metal‐ligando. La adsorción de  los complejos 
podría  explicarse  por  la  existencia  de  interacciones  electrostáticas,  así  como 
interacciones de electrones π. Una vez transcurrido el tiempo estimado de adsorción, 




puede  ser  directa  o  indirecta  por  la  reducción  bien  del  metal  o  del  ligando, 
respectivamente.  Así,  en  la  etapa  de  redisolución,  el  complejo  metal‐ligando  se 







modalidad  se  ha  englobado  dentro  de  la CSV,  pues  la  etapa  de  redisolución  es  la 
misma.  En  cualquiera  de  estos  procesos  de  redisolución,  la  sensibilidad  alcanzada 
depende de la concentración de la especie a determinar en el electrodo y, por lo tanto, 








Figura  III.1.   Etapas  de  análisis  por Voltamperometría  de Redisolución Catódica Adsortiva 
(AdCSV) 
 
El  procedimiento  de  acumulación  adsortiva  da  lugar  a  una  preconcentración 
muy efectiva, que permite la realización de medidas ultrasensibles por debajo de 10‐10 









otros métodos  de  redisolución  es  complicada  o  no  es  posible  bien  por  su  falta  de 
reversibilidad en procesos de ASV, porque presenten potenciales redox muy extremos, 
porque  forman  compuestos  intermetálicos  con  el  Hg  o  son  poco  solubles  en  este 
electrodo  [Van  den  berg,  1988; Wang,  1989;  Van  den  Berg,  1991;  Schwedt  y  de 
Carvalho, 2001]. 
En la Tabla III.2 están esquematizadas las reacciones que ocurren en la etapa de 















































Una  de  las  ventajas más  importantes  que  tienen  las  técnicas  electroanalíticas 
sobre otros tipos de procedimientos es que la instrumentación es relativamente barata, 
asequible a todos los laboratorios, y caracterizada por el reducido tamaño y la relativa 
simplicidad  de  los  equipos  instrumentales,  en  comparación  con  otras  técnicas  de 
análisis de metales, como es el caso de las técnicas de espectroscopía atómica. 
Las  técnicas  voltamperométricas  utilizan  frecuentemente  un  sistema  de  tres 
electrodos situados en una celda que contiene el analito a analizar. La celda puede ser 











Las  técnicas  voltamperométricas  se  basan  en  la medida  de  la  intensidad  de 
corriente (I) que circula entre un electrodo de trabajo y un electrodo auxiliar, debido a 
la reducción o la oxidación de una especie dada en función del potencial (E) aplicado 
en  el  electrodo  de  trabajo,  en  condiciones  tales  que  favorezcan  la  polarización  del 
electrodo, respecto a un electrodo de referencia [Buffle y Tercier‐Waeber, 2005]. 
El  electrodo de  trabajo debe  tener  superficie  y  área  reproducibles, mostrando 
baja corriente residual. Se pueden utilizar con diferente configuración, encontrándose 
electrodos macro‐ o micro‐ (≤ 10μm), aunque para análisis medioambiental parecen más 
adecuados  éstos  últimos,  ya  que  al  reducir  la  corriente  capacitiva  e  incrementar  la 
velocidad  de  transporte  de masa,  se  obtienen  excelentes  características  señal‐ruido, 









cada  gota  sin  interferencias  de  medidas  previas  o  de  contaminantes  de  análisis 
anteriores,  lo  que  permite  obviar  procedimientos  de  limpieza  o  activación  de  la 
superficie del electrodo  [Mikkelsen y Schrøder, 2003]. Puede utilizarse con diversas 




















electródico  de  alta  conductividad  eléctrica,  inerte  electroquímicamente  e  inerte 
químicamente con el mercurio y con la muestra. El sustrato más utilizado es el carbono 








ante  sistemas  en  los que  la  adsorción  juega un papel  importante:  complejantes para 








La  celda  contiene  un  segundo  elemento,  el  electrodo  de  referencia,  cuyo 






está  el  electrodo  auxiliar,  también  denominado  contraelectrodo,  que  suele  ser  de 









H+ + e‐  H








un  potencial  variable  que  provoca  una  respuesta  de  intensidad  de  corriente 




La  señal  de  excitación  clásica  en  voltamperometría  es  el  barrido  lineal  (LS). 
Otras señales de excitación han surgido como modificación de  la variación  lineal del 
potencial y que  también  se utilizan  comúnmente,  como es el  caso de  las  técnicas de 
impulsos  (DP) y de onda cuadrada  (SW). El  registro de  la  intensidad en  función del 






en  particular  la  velocidad  de  barrido.  La  voltamperometría  cíclica  (CV)  permite 
realizar estudios de reversibilidad. Los modos DP y SW presentan como ventaja frente 
al barrido  lineal  la  compensación de  la  contribución de  la  corriente de  capacitancia, 
una  reducción de  la  interferencia por el oxígeno disuelto y una mayor velocidad de 
análisis  [Achterberg y Braungardt, 1999]. El barrido  lineal suele realizarse cuando se 































Las  técnicas voltamperométricas de  impulso  fueron desarrolladas  inicialmente 










en  electrodos  sólidos permite  evaluar el bloqueo de  la  reacción electródica debido a 
procesos de adsorción. Es una técnica que consiste en aplicar un potencial que se varía 
en  forma  de  escalera  en  pequeños  incrementos.  Se  aplica  un  impulso  de  potencial 


















En  general,  en  la  voltamperometría  de  impulso  diferencial  se  procede 
superponiendo  un  impulso  de  potencial  constante  a  cada  paso  de  una  escalera  de 
potencial, concretamente, al final de cada escalón. Las concentraciones de las especies 
en  la  superficie  del  electrodo  vienen  determinadas  por  la  escalera  de  potencial.  La 








el  que  aparece  en  la  Figura  III.6,  donde  la  intensidad  máxima  de  corriente  es 














persiguen  fines  analíticos  los  impulsos  suelen  ser  del  orden  de  100 mV.  Con  esta 
diferencia  se  logra un  aumento  en  la  respuesta  al potencial  que debe  compensar  la 
pérdida de  resolución y el  incremento de corriente de carga,  factores que, en última 
instancia, limitaban el mínimo de concentración detectable. 
La  discriminación  entre  las  corrientes  de  carga  y  las  faradaicas  logra 
incrementar la sensibilidad y dando lugar a límites de detección entre 10‐7 y 10‐8 mol/L 






polarografía  clásica.  Generalmente,  las  aplicaciones  cuantitativas  de  la 
voltamperometría  diferencial  de  impulsos  se  basan  en  la  obtención  de  curvas  de 




las  concentraciones de  analito  como  en  el pH. Así,  se pueden obtener precisiones y 





Tabla  III.3. Parámetros  instrumentales característicos  en Voltamperometría de Redisolución 
de Impulso Diferencial con el electrodo HMDE 
Parámetro  Definición 




















información  analítica  del  compuesto  electroactivo  en  disolución.  Esta  técnica  se 






Los  intervalos  de  potencial  de  inversión  impuesto  en  cada  experimento  se 
escogen  teniendo  en  cuenta  los  valores  en  los  que  tiene  lugar  la  oxidación  o  la 
reducción controladas por difusión de uno o varios analitos, y la dirección en la que se 





El perfil de  barrido  suele definirse  en  función del par  redox de  interés  en  el 
experimento. Las medidas de intensidad de corriente se realizan durante todo el ciclo y 
su  representación  frente  al  potencial  aplicado  da  lugar  a  un  gráfico  llamado 
voltamperograma cíclico. Las medidas de intensidad de pico anódico y catódico suelen 
realizarse extrapolando  la línea base de cada semiciclo  justo antes de que comience a 
surgir  cada  pico,  por  lo  que  constituye  el  principal  inconveniente  de  la 
voltamperometría  cíclica  porque  no  siempre  se  consiguen  valores  fiables  de 
intensidad.  En  la  Figura  III.7  se  representa  un  voltamperograma  típico  de  la 
voltamperometría  cíclica.  Como  puede  observarse,  los  parámetros  principales  que 









































































efectuar  un  barrido  de  potencial  y  localizar  rápidamente  la  presencia  de  algún  par 








en  los  que  ambas  especies  del  par  redox  intercambian  electrones  con  el  electrodo 
rápidamente. 
La voltamperometría cíclica, aunque no se utilice para análisis cuantitativos de 
rutina,  es  una  herramienta  importante  para  el  estudio  de  los mecanismos  y  de  las 
velocidades  de  los  procesos  de  oxidación/reducción,  en  particular  para  sistemas 
orgánicos y organometálicos. Como  se ha  comentado  anteriormente,  este método  es 
generalmente  la  primera  técnica  seleccionada  para  la  investigación  de  un  sistema 
potencialmente electroquímico. Las medidas voltamperométricas son particularmente 
sensibles  a  la  presencia  de  reacciones  químicas  acopladas  a  los  procesos  de 
transferencia  electrónica, así  como  a  efectos de  superficie,  incluyendo  fenómenos de 




La  elevada  sensibilidad,  la  sencillez y  el bajo  coste del  análisis hacen que  las 
técnicas  voltamperométricas  de  redisolución  se  apliquen  a  la  determinación  de 
multitud de metales, así  como  compuestos no metálicos  (tioles,  sulfuros, haluros,…) 
tanto en muestras ambientales y clínicas, como en el análisis de alimentos, fármacos y 
residuos industriales.  
La  voltamperometría  de  redisolución  se  suele  aplicar  al  análisis  de metales 
residuales  en muestras  ambientales,  como  partículas  aerotransportadas,  cenizas  de 
incineradoras, rocas, minerales y sedimentos. La principal aplicación es, sin embargo, 
el análisis de aguas naturales (subterráneas, lagos, ríos, torrentes, mar, lluvia, nieve...). 
En  la  Tabla  III.4  se  recogen  algunas  aplicaciones  de  la  voltamperometría  de 




















Cu2+  Agua de mar  SMDE  DPASV 
Omanović y col., 
2010 
Se4+  Agua natural  MFE  AdCSV 
Ashournia y 
Aliakbar, 2010 









Cr3+/Cr6+  Agua de río  BiFE  SWAdCSV  Jorge y col., 2010 





Ni2+  Agua de lago  BiFE  SWAdCSV  Segura y col., 2011 
Cd2+  Agua de río  MCPE  SWASV  Li y col., 2012 
Cd2+, Pb2+  Agua natural  MGCE  SWASV  Chen y col., 2012 
Cd2+  Agua de grifo  Bi–SbFE  SWASV  Yi y col., 2012 
Ni2+  ‐  SbFE  SWAdCSV  Sopha y col., 2012 
AdCSV: Voltamperometría  de  redisolución  catódica  adsortiva; ASV: Voltamperometría  de  redisolución 
anódica;  BiBE:  Electrodo  de  volumen  de  bismuto;  BiFE:  Electrodo  de  película  de  bismuto;  Bi‐SbFE: 
Electrodo de película de antimonio‐bismuto; CPE: Electrodo de pasta de carbono; CSV: Voltamperometría 
de  redisolución  catódica; DP:  Impulso  diferencial; GE:  Electrodo  de  oro;  LS:  Barrido  lineal; MCPE: 
Electrodo de pasta de carbono modificado; MFE: Electrodo de película de mercurio; MGCE: Electrodo de 







metales  en  aguas,  se ha  constatado que  se  realiza principalmente mediante AdCSV. 
Así,  se ha descrito  el  empleo de diversos  reactivos orgánicos quelatantes utilizando 
diversos tipos de electrodos, especialmente el electrodo de gota colgante de mercurio 







































Agua de mar  Tropolona  Sn2+  0,05  Van den Berg, 1989 
Agua mineral  Difenilcarbazida  Cr6+  0,38 
Elleouet y col., 
1992 
Agua de lago   Ácido mandélico  Ti4+, Mo6+  0,014 
Yokoi y Van den 
Berg, 1992 






















Agua de mar  Catecol  V5+  0,6 
Vega y Van den 
Berg, 1994 

















Agua de lago  Dihidroxinaftaleno  V5+  0,015  Li y Smart, 1996 


























Dimetilglioxima  Ni2+  0,2  Korolczuk, 2000 

























Rojo de pirogalol  Pb2+  0,29   Ensafi y col., 2003 
Agua de río y agua 
potable 
































































Adenina  Cr6+  38,5  Safavi y col., 2006 
Agua de grifo  Cupferrón  Al3+  29,6  Qion y col., 2006 
Agua mineral  Violeta de pirocatecol  Mo6+  0,002  Zarei y col., 2006 












































































Aguas pluviales  Salicilaldoxima  Cu2+  ‐  Nason y col., 2012 
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ANÁLISIS DE HIERRO EN AGUAS POR 
VOLTAMETRÍA DE REDISOLUCIÓN 



















CAPÍTULO IV. ANÁLISIS DE HIERRO EN AGUAS POR 
VOLTAMPEROMETRÍA DE REDISOLUCIÓN CATÓDICA 












las  técnicas  voltamperométricas  de  redisolución  tanto  anódica  como  catódica 




método  voltamperométrico  de  redisolución  catódica  adsortiva  (AdCSV)  tiene  unas 
excelentes características, sobre  todo en cuanto a  sensibilidad, para  la determinación 
de metales en agua de mar. 
En  este  sentido,  y  debido  a  la  gran  importancia  que  tiene  el  hierro  en  los 
ecosistemas  acuáticos  (ver  apartado  II.2.  sobre  el  hierro  en  el medio  ambiente)  se 
propone  en  esta  Tesis  un  nuevo  método  de  análisis  de  este  metal  por  AdCSV, 













momento, hay pocos  trabajos  sobre  su  aplicación  en  análisis de  iones metálicos por 















en  relación  con  el  desarrollo  de  nuevos  métodos  de  mayor  sensibilidad  para  su 
determinación a nivel de trazas en agua de mar, sino por sus potenciales aplicaciones 
en los estudios de especiación. 
Entre estos  ligandos destacan  las hidrazonas por sus  interesantes propiedades 
































































































































































































































En  el  capítulo  II  se  han  descrito  muchas  de  las  propiedades  de  la  2‐
hidroxibenzaldehído  benzoilhidrazona  (2‐HBBH)  como  reactivo  analítico  y  ligando 





Para  comenzar  estos  estudios,  se  exploró  la  capacidad  de  producir  señales 
electroquímicas  por  voltamperometría  de  redisolución  adsortiva  de  impulso 
diferencial  (DP‐AdCSV)  en  presencia  de  este  ligando  y  diversos  iones  metálicos, 
destacando la respuesta que se obtuvo con el  ion Fe3+. Debido a que el reactivo no es 
muy  soluble  en  agua,  se  disolvió  previamente  en  etanol,  para  posteriormente  ser 
adicionado  a  la  celda  electroquímica  conteniendo  la muestra  acuosa.  Se  estudió  la 








durante  su  reducción después de  su adsorción  en  la  superficie del  electrodo, dando 
lugar  a  diversos  picos  que  pueden  ser  utilizados  incluso  para  su  determinación 
cuantitativa. Puesto que el pH ejerce una influencia muy notable en los procesos redox 
de  la molécula de 2‐HBBH, se han  llevado a cabo una serie de experimentos para  la 
determinación de los potenciales a los que aparecen las señales voltamperométricas del 





























1er pico 2do pico
E (‐V) I (‐nA) E (‐V) I (‐nA) 
2,70  0,74  867  ‐  ‐ 
4,05  0,84  884  ‐  ‐ 
5,00  1,00  1463  0,77  98,44 
5,98  1,04  1480  0,75  67,2 
7,42  1,38  799  0,78  41,67 
8,20  1,44  574  0,78  43,33 
9,16  1,56  431  0,78  64,22 











proceso  de  reducción.  En  disoluciones  ácidas,  se  produce  la  reducción  del  grupo 
azometino  (C=N) mediante una  transferencia de 4 electrones, dando  lugar al primer 
pico. A pH > 5, se produce la reducción del 2‐hidroxibenzaldehído formado mediante 
la hidrólisis de  la hidracida, en cuyo caso participan dos electrones en  la reacción de 
reducción dando  lugar  al  segundo pequeño pico. Se puede decir que  en  la primera 
reducción  se  consumen dos protones y uno  sólo  en  la  segunda  reducción. El grupo 
C=O permanece inactivo durante la reducción [Temerk y col., 1979]. En el caso de que 
el  potencial  del  pico  principal  de  la  2‐HBBH  interfiriese  en  la  señal  del  complejo 
metálico, podría evitarse o al menos minimizarse si se selecciona un  intervalo de pH 
apropiado,  el  cual debe  cumplir  el  requisito de  ser  adecuado para  la  formación del 
complejo entre el metal y el ligando.  
 
IV.2.2.  Comportamiento  electroquímico  de  diversos  metales  en  presencia  de  2‐
HBBH 
La capacidad de  la 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona para  la  formación 





agua  de  mar  natural  son  bastante  pequeños,  por  lo  que  se  pretende  que  la 
voltamperometría  de  redisolución  catódica  adsortiva,  usando  HMDE,  ofrezca  sus 
mejores  prestaciones  en  cuanto  a  sensibilidad  y  teniendo  en  cuenta  que  el  interés 
















Cd2+,  Pb2+,  Ti3+,  V4+  y  V5+,  en  presencia  de  2‐HBBH  (Tabla  IV.3),  demostrando  las 
excelentes características adsortivas que presenta este  reactivo para  la determinación 





























cada  uno  de  estos metales.  Se  observa  que  para  todos  los  iones metálicos  que  han 
producido señal por AdCSV, ésta no solapa con  la producida por  la 2‐HBBH, por  lo 
que el ligando no interfiere en la señal del metal. 

























































































































De  entre  estos  metales,  se  optó  por  el  desarrollo  de  un  método 
voltamperométrico  para  determinar  hierro,  por  su  mencionada  importancia 
medioambiental. 
Antes  de  empezar  estos  estudios,  se  pudo  comprobar  como  en  ausencia  de 
ligando en el medio electrolítico no aparecía  la señal correspondiente a Fe3+, y que  la 












adiciones  de  5  μg/L  de  Fe3+.  Para  ello,  se  siguió  el  procedimiento  descrito  en  el 
apartado  IV.2.2, siendo  la concentración de  la disolución  reguladora en  las muestras 
de: 0,15 mol/L de Britton‐Robinson, 0,05 mol/L de Pipes y 0,05 mol/L de Hepes. Las 
condiciones  instrumentales  para  las medidas  electroquímicas  fueron  las  siguientes: 
potencial  de  deposición  0  V,  tiempo  de  deposición  60  s,  tamaño  de  gota  6  u.a., 
amplitud de impulsos 90 mV, salto de potencial 6 mV y velocidad de barrido 60 mV/s. 
En  las  Figuras  IV.3,  IV.4  y  IV.5  se muestran  los  voltamperogramas de  estas 
disoluciones  para  las  tres  reguladoras  estudiadas,  y  en  la  Figura  IV.6  se  ha 
representado la variación de la intensidad y el potencial de la señal de Fe3+ en función 


























































Figura  IV.3.  Señal  voltamperométrica  del  complejo  metálico  Fe3+‐2‐HBBH  ajustado  con 











































































































crece. Hay que destacar  también que  la  señal  se va desplazando  ligeramente  en  las 
sucesivas adiciones de metal y que la intensidad parece tener un máximo en torno a un 
valor de pH de 6,5. 
En  estas  condiciones,  se  estudió  la  influencia de  la  cantidad de  reactivo en  la 




Fe3+‐2‐HBBH  frente a  la  relación  [2‐HBBH]/[Fe3+]. En dicha  figura  se puede observar 
que a partir de una relación molar [2‐HBBH]:[Fe3+]  55:1 se produce una estabilización 
de la intensidad de la señal del complejo, con unos valores de intensidad entre 41 y 46 





























estudiaron  otras  disoluciones  reguladoras  con  capacidad  tamponante  a  valores 
próximos  a  6,5.  Los  tampones  seleccionados  para  este  estudio  fueron: NH4Ac/HCl, 




















tamponante  utilizado,  tal  y  como  se  observa  en  la  Figura  IV.8.  Las  disoluciones 
reguladoras NH4Ac/HCl, KH2PO4/NaCl y MES producen registros voltamperométricos 







cuestión,  lo  que puede provocar un  exceso de  ruido de  fondo. Por  consiguiente,  se 
optó por utilizar NH4Ac/HCl como disolución reguladora del sistema propuesto. 
 






































































Figura  IV.8.  Efecto  de  la  naturaleza  de  la  disolución  reguladora  (pH  6,5)  en  la  señal 
voltamperométrica del complejo metálico Fe3+‐2‐HBBH 
 
IV.3.  CARACTERÍSTICAS ANALÍTICAS DE  LA  2‐HBBH  Y DE  SU  COMPLEJO 
METÁLICO CON Fe3+ 
Previamente a la optimización del método de análisis de hierro por DP‐AdCSV 












Con  objeto de  comprobar  el  tiempo  que  puede  ser  almacenada  la disolución 
etanólica  del  reactivo  2‐HBBH  para  su  utilización  en  AdCSV  como  ligando 
complejante de  iones metálicos,  se  estudió  su  estabilidad  registrando  el  espectro de 
absorción de esta disolución a diferentes intervalos de tiempo. 
Para  ello,  se  preparó  una  disolución  stock  de  2∙10‐3  mol/L,  disolviendo  la 
cantidad  adecuada de  reactivo  2‐HBBH  en  etanol  con  ayuda de ultrasonidos, y por 
dilución  se  obtuvo  una  disolución  de  concentración  8∙10‐6  mol/L,  adecuada  para 
registrar el espectro del reactivo estudiado frente a un blanco de etanol. Como puede 
verse en  la Figura IV.9, se podían distinguir cuatros bandas de absorción a 205, 235, 


















































en  disolución  acuoetanólica  registrando  el  espectro  de  dicho  complejo  a  diferentes 
intervalos de tiempo, en un rango de longitud de onda de 190 a 600 nm.  
La disolución de  reactivo se preparó adicionando en un matraz de 25 mL: 0,1 
mL  de  una  disolución  stock  de  2‐HBBH  2∙10‐3  mol/L  en  etanol  para  tener  una 














etanol  y  2,5 mL  de  la  disolución  reguladora NH4Ac/HCl  1 mol/L  a  pH  6,5  en  un 
volumen  total de 25 mL enrasado  con agua Milli‐Q. En  la Figura  IV.11  se  recoge el 











































































Se  empezó  por  la  aplicación  del  método  de  la  razón  molar  manteniendo 
constante  la  concentración  de  metal  y  variando  la  concentración  de  reactivo.  Las 
disoluciones se prepararon adicionando los volúmenes de reactivos que se indican en 






Tabla  IV.5.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la  determinación  de  la 
estequiometría  del  complejo  Fe3+‐2‐HBBH  aplicando  el  método  de  la  razón  molar:  Metal 
constante (volumen final = 10 mL) 
Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  VET  R2‐HBBH/Fe  Abs 220 nm 
1  1  0,5  0  2  0  0,012 
2  1  0,5  0,1  1,9  0,2  0,057 
3  1  0,5  0,2  1,8  0,4  0,102 
4  1  0,5  0,3  1,7  0,6  0,156 
5  1  0,5  0,4  1,6  0,8  0,204 
6  1  0,5  0,5  1,5  1  0,264 
7  1  0,5  0,6  1,4  1,2  0,304 
8  1  0,5  0,7  1,3  1,4  0,342 
9  1  0,5  0,8  1,2  2,6  0,362 
10  1  0,5  0,9  1,1  1,8  0,414 
11  1  0,5  1  1  2  0,443 
12  1  0,5  1,25  0,75  2,5  0,526 
13  1  0,5  1,5  0,5  3  0,596 
14  1  0,5  1,75  0,25  3,5  0,658 






La  Figura  IV.13  recoge  los  resultados  obtenidos  tras  aplicar  el método  de  la 
razón molar con la concentración de metal constante. Como se puede apreciar, el cruce 










































las que  el  reactivo  se  encuentra  en  exceso, ya que a  la  longitud de onda de medida 
también absorbe el reactivo. 
 
Tabla  IV.6.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la  determinación  de  la 
estequiometría  del  complejo  Fe3+‐2‐HBBH  aplicando  el método  de  la  razón molar:  Reactivo 
constante (volumen final = 10 mL) 
Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  RFe/2‐HBBH  Abs 220 nm 
1  1  0  1  0  0,002 
2  1  0,2  1  0,2  0,089 
3  1  0,4  1  0,4  0,163 
4  1  0,6  1  0,6  0,233 
5  1  0,8  1  0,8  0,271 
6  1  1  1  1  0,286 
7  1  1,2  1  1,2  0,301 
8  1  1,4  1  1,4  0,315 
9  1  1,6  1  1,6  0,330 
10  1  1,8  1  1,8  0,340 






Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  V Et 
1  1  0  1  0 
2  1  0  0,7  0,3 
3  1  0  0,4  0,6 
4  1  0  0,1  0,9 







































gradualmente  desde  una  disolución  que  contiene  únicamente  ligando  hasta  una 
disolución que contiene sólo metal [Kirkbright y col., 1965] (Tabla IV.8). En este caso 








Tabla  IV.8.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la  determinación  de  la 
estequiometría  del  complejo  Fe3+‐2‐HBBH  aplicando  el método  de  las  variaciones  continuas. 
Concentración total (M+L): 8∙10‐5 mol/L (volumen final = 10 mL) 
Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  VEt  X Fe  Abs 220 nm 
1  1  0  2  0  0  0,002 
2  1  0,3  1,7  0,3  0,15  0,175 
3  1  0,4  1,6  0,4  0,20  0,237 
4  1  0,5  1,5  0,5  0,25  0,301 
5  1  0,6  1,4  0,6  0,30  0,373 
6  1  0,7  1,3  0,7  0,35  0,508 
7  1  1  1  1  0,50  0,484 
8  1  1,3  0,7  1,3  0,65  0,454 
9  1  1,5  0,5  1,5  0,75  0,427 
10  1  1,6  0,4  1,6  0,80  0,415 
11  1  1,75  0,25  1,75  0,875  0,388 




Tabla  IV.9.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  como 
blancos para las muestras de la Tabla IV.8 
Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  VEt 
1  1  0  2  0 
2  1  0  1,25  0,75 
3  1  0  1  1 
4  1  0  0,75  1,25 
5  1  0  0,5  1,5 
6  1  0  0,25  1,75 




La  Figura  IV.15  muestra  los  resultados  de  la  aplicación  del método  de  las 
variaciones continuas, midiendo los valores de absorbancia a 220 nm. Como se aprecia 
en  dicha  figura,  las  dos  líneas  obtenidas  por  regresión  lineal  de  los  puntos 
experimentales se cruzan en un punto de corte que corresponde a la fracción molar de 
hierro  de  aproximadamente  0,4  (XFe=0,41≈2/5=2/(2+3)),  fracción  correspondiente  a  2 



























De  igual  forma,  se aplicó  el método de  las variaciones  continuas utilizando  la 
mitad de las concentraciones de metal y del ligando empleadas en el estudio anterior. 
La composición de las disoluciones de este estudio y sus blancos correspondientes está 









Tabla  IV.10.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la  determinación  de  la 
estequiometría  del  complejo  Fe3+‐2‐HBBH  aplicando  el método  de  las  variaciones  continuas. 
Concentración total (M+L): 4∙10‐5 mol/L (volumen final = 10 mL) 
Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  VEt  X Fe  Abs 220 nm 
1  1  0  2  0  0  0,007 
2  1  0,3  1,7  0,3  0,15  0,136 
3  1  0,4  1,6  0,4  0,20  0,187 
4  1  0,5  1,5  0,5  0,25  0,230 
5  1  0,6  1,4  0,6  0,30  0,264 
6  1  0,7  1,3  0,7  0,35  0,322 
7  1  0,8  1,2  0,8  0,40  0,364 
8  1  1  1  1  0,50  0,358 
9  1  1,3  0,7  1,3  0,65  0,335 
10  1  1,5  0,5  1,5  0,75  0,315 
11  1  1,6  0,4  1,6  0,80  0,299 
12  1  1,75  0,25  1,75  0,875  0,283 




Tabla  IV.11.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  como 
blancos para las muestras de la Tabla IV.10 
Muestra  VT  VFe  V2‐HBBH  VEt 
1  1  0  2  0 
2  1  0  1,25  0,75 
3  1  0  1  1 
4  1  0  0,75  1,25 
5  1  0  0,5  1,5 
6  1  0  0,25  1,75 




























Utilizando  los  resultados  experimentales  de  los  métodos  de  las  variaciones 
continuas y de la razón molar, se calculó la constante de formación del complejo Fe3+‐2‐

































La determinación de  la  carga del  complejo metálico  Fe3+‐2‐HBBH  a pH  6,5  se 




reactivo  y  4∙10‐6  mol/L  de  metal,  ajustando  el  pH  con  disolución  reguladora 
NH4Ac/HCl 0,1 mol/L. Se registraron los espectros de esta disolución antes y después 
de ponerla en contacto con cada una de las resinas intercambiadoras de iones.  
Los  resultados  obtenidos,  mostrados  en  la  Figura  IV.17,  indicaron  que  el 








amida  y  el  nitrógeno  del  azometino  juegan  un  papel  más  importante  en  la 

























Figura  IV.17.  Espectros  UV‐Vis  de  la  disolución  de  complejo  metálico  Fe3+‐2‐HBBH 
registrados antes y después de emplear las resinas de intercambio iónico 
 
IV.4.  OPTIMIZACIÓN  DEL  MÉTODO  DE  ANÁLISIS  DE  Fe3+  POR  AdCSV 
EMPLEANDO 2‐HBBH 






El proceso depende de  las  características de  las  especies  electroactivas  (carga, 







disolución  (fuerza  iónica,  especies presentes,…), de  las  características de  la gota del 





La  optimización del método  se  comenzó  estudiando  la  evolución de  la  señal 
proporcionada por una cantidad de 5 μg/L de Fe3+ (8,95∙10‐8 mol/L) con el potencial de 
deposición.  Para  ello,  se  realizaron  una  serie  de  ensayos  adicionando  en  la  celda 
electroquímica un volumen de 10 mL de disolución conteniendo una concentración de 
5∙10‐5 mol/L del reactivo complejante de hierro y 0,1 mol/L de la disolución reguladora 
NH4Ac/HCl  para  ajustar  el  pH  del  electrolito  a  6,5.  El  potencial  de  deposición 
estudiado se varió entre ‐0,2 y 0,2 V.  
En la Figura IV.18 se representan los valores de la intensidad de pico obtenido 
para  el  complejo  metálico  en  función  de  los  valores  de  potencial  de  deposición 






Este  parámetro  también  fue  estudiado,  variando  el  tiempo  de  equilibración 
entre  5  y  30  segundos  y  manteniendo  el  resto  de  las  condiciones  experimentales 
iguales que en el estudio anterior. La representación de los resultados obtenidos están 
reflejados  en  la  Figura  IV.19  en  la  cual  se  observa  que  a  partir de  10  segundos de 




















Figura  IV.18.  Efecto  del  potencial  de  deposición  sobre  la  intensidad  de  la  señal  de  Fe3+ 


















Figura  IV.19.  Influencia  del  tiempo  de  equilibración  sobre  la  intensidad  de  la  señal  de  Fe3+ 










Uno de  los parámetros  instrumentales que puede aumentar  la sensibilidad de 
un  método  voltamperométrico  es  el  tiempo  de  acumulación  o  deposición.  En 
condiciones normales, la magnitud de la señal electroquímica suele ser proporcional a 
dicho  tiempo.  En  general  se  recomienda  utilizar  tiempos  de  deposición  no  más 
prolongados  que  los  suficientes  para  obtener  picos  bien  definidos  y  fácilmente 
medibles, para no alargar el análisis. 
En este trabajo, se estudió el efecto del tiempo de deposición sobre la altura del 






















































Figura  IV.21.  Influencia  del  tamaño  de  gota  del  electrodo HMDE  sobre  la  intensidad  de  la 
señal de Fe3+  (Disolución  reguladora NH4Ac/HCl 0,1 mol/L pH 6,5; 2‐HBBH 5∙10‐5 mol/L y 









Se  continuó  con  la optimización del método  estudiando  el  efecto del  salto de 
potencial sobre la señal de metal. Sin embargo, para no alargar demasiado la duración 





















Figura  IV.22.  Influencia  del  salto  de  potencial  sobre  la  intensidad  de  la  señal  de  Fe3+ 































Figura  IV.23.  Influencia  de  la  amplitud  de  impulso  sobre  la  intensidad  de  la  señal  de  Fe3+ 






Fe3+  fue  evaluada  para  tres  valores  diferentes  de  este  parámetro.  Como  se  puede 
apreciar  en  la  Figura  IV.24,  la  intensidad  de  la  señal  aumentó  linealmente  con  la 
velocidad de agitación hasta llegar a un máximo que suele corresponder con el límite 
superior  instrumental que permite una máxima difusión del complejo metal‐ligando, 
























Figura  IV.24.  Influencia de  la  velocidad de  agitación  sobre  la  intensidad de  la  señal  de Fe3+ 





































de  las variables  sobre  la  intensidad de pico de Fe3+,  se  seleccionaron  las  condiciones 





Con  objeto de  estudiar  el nº de  réplicas  que  se podían hacer  sobre  la misma 
disolución  de  metal,  se  realizaron  sucesivas  medidas  voltamperométricas  de  una 
disolución  de  Fe3+  de  5  μg/L  de  concentración.  Se  aplicó  el  método  propuesto 



























la  señal  comienza  a  disminuir  lentamente,  probablemente  como  consecuencia  de  la 
















































Figura  IV.26.  Variación  de  la  intensidad  de  la  señal  de  Fe3+  con  el  tiempo  (Disolución 
reguladora NH4Ac/HCl  0,1 mol/L  pH  6,5;  2‐HBBH  5∙10‐5 mol/L  y  Fe3+  8,95∙10‐8 mol/L  (5 


















Con objeto de  estudiar  el  intervalo de  linealidad de  la  intensidad de  la  señal 




ofrece  un  rango  de  linealidad  hasta  20  μg/L  de  Fe3+,  empleando  un  tiempo  de 
deposición de  300  s. La desviación de  la  linealidad para  concentraciones  superiores 
puede deberse tanto a la saturación del electrodo por el complejo, como a una mayor 
probabilidad de que el metal y/o el complejo precipiten en la disolución.  
De  igual  forma,  se comprobó que  la calibración por adición estándar  también 
era factible en el mismo rango de concentraciones, realizando entre 3 y 5 adiciones y 
utilizando un  tiempo de deposición de 90  s. Así,  se analizaron por duplicado,  cinco 
muestras con concentraciones de hierro en el  rango de 1 a 5 μg/L. Se  realizaron  tres 
adiciones  estándar de 2  μg/L de Fe3+  sobre 10 mL de muestra. En  la Tabla  IV.14  se 
presentan  los  resultados  del  análisis  de  cada muestra.  Puede  verse  que  los  errores 
relativos  encontrados  entre  el metal  adicionado  y  el medido  fueron  prácticamente 
inferiores al 5% en todos los casos. En la Figura IV.28 se muestra el voltamperograma 





































































 c =    1.044 µg/L















Para  el  análisis  de  concentraciones más  pequeñas,  se  podría  incrementar  la 
sensibilidad con tiempos de deposición mayores (Figura IV.29). 
























Para  ello,  se  realizaron  8 medidas,  con  2  réplicas para  cada medida,  sobre  la 
misma disolución del blanco, preparada con agua desionizada (Milli‐Q), y conteniendo 
disolución reguladora NH4Ac/HCl 0,1 mol/L de pH 6,5 y 5∙10‐5 mol/L de 2‐HBBH en un 









propuestas  para  el método  desarrollado  utilizando  como  tiempo  de  deposición  un 
valor de 90 s. Con este estudio, el límite de detección calculado fue de 6,2 ng/L de Fe3+ 
(0,11 nmol/L). 




Igualmente  se determinaron  también  los valores del  límite de detección y del 
límite de cuantificación analizando por duplicado 5 muestras diferentes de blanco. En 
este caso se obtuvo como límite de detección un valor de 6,6 ng/L de Fe3+ (0,12 nmol/L) 




La  reproducibilidad del método  electroquímico  propuesto  para  el  análisis de 
Fe3+  mediante  DP‐AdCSV  fue  estudiada  realizando  seis  medidas  diferentes  en  las 
condiciones óptimas, sobre una muestra de agua con una concentración de hierro y de 
2‐HBBH  de  5  μg/L  y  5∙10‐5  mol/L,  respectivamente,  empleando  un  tiempo  de 
preconcentración de 90 s. En  la Tabla IV.15 se detallan  los resultados obtenidos para 
























Dadas  las  características particulares del método de  análisis  por  redisolución 
adsortiva,  la  presencia  de  determinadas  sustancias  en  disolución  puede  afectar  de 
diferentes  formas  a  los  procesos  involucrados  en  la  obtención  de  la  señal 




naturaleza  y  la  concentración de  la  especie  interferente. Por  tanto,  para  extender  el 
campo  de  aplicación  del método  de  análisis  de  Fe3+  por DP‐AdCSV  empleando  el 
ligando 2‐HBBH, se han probado los efectos que producen algunos metales y diversas 










Se  ha  estudiado  el  efecto  que  puede  presentar  la  coexistencia  de  otros  iones 
metálicos  en  la muestra  durante  el  análisis  de  Fe3+  por  el método  propuesto.  Estos 




estar presentes en agua de mar natural  (Tabla  IV.16). De esta  forma, para V5+, Cu2+, 
Al3+, Mn2+ y Zn2+ se estudió una concentración de 100 nmol/L, mientras que para Bi3+, 









































Posteriormente,  se  prepararon  distintas  disoluciones  conteniendo  una 
concentración  de  2  μg/L  de  Fe3+  y  el metal  interferente  estudiado,  y  se  analizaron 
mediante  el  método  propuesto  realizando  adiciones  estándar  en  las  condiciones 
experimentales,  químicas  e  instrumentales,  anteriormente  optimizadas.  En  la  Tabla 
IV.18 se recogen los resultados obtenidos que muestran únicamente la interferencia de 
V5+  en  concentraciones  de  100  nmol/L  en  la  medida  de  Fe3+.  Esto  es  debido  a  la 
formación del complejo entre V5+ y la 2‐HBBH, que también puede ser medido por DP‐
AdCSV.  
Por  consiguiente,  de  los  datos  expuestos  puede  deducirse  la  inexistencia  de 


















V5+  100  5,09  No hay pico de Fe3+  ‐ 
Cu2+  100  6,35  2,05 ± 0,02  99,41 
Zn2+  100  6,54  2,02 ± 0,01  97,64 
Al3+  100  2,70  2,00 ± 0,04  96,89 
Mn2+  100  5,49  2,13 ± 0,21  103,02 
Bi3+  3  0,63  2,00 ± 0,05  96,75 
Pd2+  3  0,32  2,07 ± 0,11  100,38 
Co2+  3  0,18  2,00 ± 0,01  96,87 
Cd2+  3  0,34  2,07 ± 0,02  100,16 
Tl+  3  0,61  2,06 ± 0,04  99,53 
Pb2+  3  0,62  2,12 ± 0,04  102,48 
Zr4+  4,385  0,4  2,08 ± 0,02  100,50 




medioambientales,  se  estudió  la  influencia  de  estas  especies  a  los  niveles  de 
concentración frecuentes en agua de mar, empleando una salinidad de 35 g/L. 
Aunque,  la  composición  cuantitativa de dichas  sales puede verse  alterada  en 
función  de  la  localización  y  características  propias  de  cada  zona,  su  composición 
cualitativa  en  elementos mayoritarios,  así  como  la  conservación de  las  relaciones de 




recogen  las diferentes  sales  estudiadas y  las  concentraciones  ensayadas,  establecidas 
por Grasshoff y colaboradores [Grasshoff y col., 1983]. 
Al igual que el estudio de las interferencias de los metales, también en este caso, 
se  ha  comprobado  el  efecto de  las  sales  sobre  una  concentración de  2  μg/L de  Fe3+ 























todas  las  concentraciones de Fe3+ encontradas  caen dentro del  intervalo de precisión 







parece  interferir  en  la  determinación  de  Fe3+  mediante  el  método  propuesto.  Esto 
limitará  la aplicación del método propuesto a muestras  con  salinidades  intermedias, 
iguales  o  inferiores  a  13,29  g/L,  aunque  podrá  aplicarse  si  la  muestra  se  diluye 
parcialmente. 
 










MgCl2  10,825  2,12 ± 0,06  102,65 
Na2SO4  3,994  2,05 ± 0,07  99,05 
CaCl2  1,495  2,14 ± 0,19  103,45 
KCl  0,677  2,13 ± 0,10  103,31 
NaHCO3  0,196  2,07 ± 0,07  100,01 
KBr  0,098  2,01 ± 0,12  97,18 
H3BO3  0,027  2,08 ± 0,05  100,62 
SrCl2  0,024  2,00 ± 0,03  96,65 









Todas  las muestras  fueron  previamente  sometidas  a un  proceso de digestión 
mediante adición de 50 μL de H2O2 al 30% (Suprapur, Merck) y radiación UV durante 
2  horas,  utilizando  un  digestor  de  UV  (705  UV  Digester  (Metrohm,  Suiza)),  para 
eliminar  la  materia  orgánica  que  puede  interferir  en  la  determinación 
voltamperométrica.  El  pH  de  las muestras  fue  ajustado  a  6,5 mediante  disolución 
reguladora  NH4Ac/HCl  0,1 mol/L.  La  cuantificación  del  hierro  fue  llevada  a  cabo 




La muestra  de  referencia  certificada  utilizada  fue  agua  potable  blanda,  LGC 
6011,  suministrada  por  el  “Laboratory  of  the Government Chemist”  (Reino Unido). 
Esta muestra de referencia presenta valores certificados para Al, Ba, Ca, Cr, Fe, Pb, Mg, 
Mn, Ni, K, Ag, Na y Zn, siendo el valor certificado para Fe3+ de 194 ± 8 g/L. Dada la 
concentración  de  hierro de  la muestra  empleada  y  el  intervalo  de  aplicabilidad del 
método, ésta fue diluida veinte veces. 
La  muestra  se  analizó  por  cuadruplicado  y  los  resultados  obtenidos  se 
compararon  con  el  valor  certificado,  alcanzando  una  recuperación  de  metal  muy 
satisfactoria como puede apreciarse en la Tabla IV.21. Por otro lado, y para decidir si 
la diferencia entre ambos valores de concentración de Fe3+ se puede atribuir a errores 
aleatorios  y  no  a  errores  sistemáticos  se  suelen  emplear  tests  de  contraste  de 
significación.  En  este  caso,  se  aplicó  el  método  de  la  comparación  de  una  media 
experimental  con  un  valor  conocido  [Miller  y  Miller,  2002]  anteriormente  descrito, 
calculando  el  factor  t‐student  a  partir  de  los  datos  del  valor  certificado  y  del  valor 
determinado, y comparando el  t calculado con el  t  tabulado a un nivel de confianza y 





























A y B,  recogidas del Grand Canal,  cerca de una zona bastante  industrializada  en  la 
ciudad de Tánger  (Marruecos)  (ver mapa, capítulo VI). La  salinidad de  las muestras 
fue  de  0,85  y  11,1  g/L,  respectivamente,  por  lo  que  el  método  podía  aplicarse 
directamente. Estas muestras fueron filtradas “in‐situ” a través de filtros de membrana 
de 0,45 micras de  tamaño de poro  (Osmonics, Micron Separations  Inc.), conectados a 
un sistema de vacío. Una vez en el  laboratorio, se acidificaron  las muestras  filtradas 
con 2 mL/L de HNO3 al 65% (Suprapur, Merck, Alemania) para su conservación y se 
almacenaron  a  4  ºC hasta  su  análisis. Las muestras  reales  tuvieron que  ser diluidas 








emplea  el  ligando  1‐nitroso‐2‐naftol  y  realiza  las medidas  igualmente  por  AdCSV. 
Como  se  puede  comprobar,  los  errores  relativos  para  cada  una  de  las  muestras, 
calculados  teniendo  en  cuenta  la  diferencia  entre  el  valor  de  la medida  y  el  valor 
tomado  como  exacto,  estuvieron  por  debajo  del  2%  indicando  la  fiabilidad  de  los 
resultados.  
En el  caso de muestras  reales,  la exactitud del método  se evaluó aplicando el 
contraste  de  comparación  de  dos  medias  experimentales  [Miller  y  Miller,  2002], 
comparando los valores de la concentración de Fe3+ determinada por los dos métodos 
utilizados obteniéndose un valor de  t  calculado que  fue  comparado  con el valor de  t 
tabulado,  igual a 12,706 para un  intervalo de confianza de 95% y 1 grado de  libertad. 
Como se puede comprobar el valor tabulado era mucho mayor que los calculados para 
cada  muestra,  mostrando  que  las  diferencias  observadas  entre  los  valores  de 
concentración  de  Fe3+  determinados  no  eran  estadísticamente  significativas,  lo  que 
quiere decir que no existía evidencia de error sistemático. 
De  los resultados obtenidos  tanto para  la muestra de referencia como para  las 
muestras reales, se puede concluir que el método propuesto para la determinación de 















A  3,756 ± 0,267   3,777 ± 0,106   +0,559  ‐0,106 

















y  col  [Croot  y  Johansson,  2000]  con  un  electrodo  de  gota  colgante  de  mercurio 
(HMDE), consiguieron unos  límites de detección de 0,11 nmol/L  (60 s) y 0,10 nmol/L 
(300 s), respectivamente. Estos valores son del mismo orden del límite de detección del 
método  propuesto  (0,11  nmol/L  para  90  s).  Es  de  destacar  que  con  los  métodos 
catalíticos  empleando  el  electrodo HMDE  se  consiguieron  límites  de  detección más 
bajos: 0,03 nmol/L (600 s) [Yokoi y Van den Berg, 1992], 0,077 nmol/L (60 s) [Gledhill 




los  más  pequeños  encontrados  en  la  bibliografía,  el  cual  puede  ser  mejorado 
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CAPÍTULO V. ANÁLISIS DE PLATA EN AGUAS 
MEDIANTE UN NUEVO ELECTRODO DE PASTA DE 











En  las  aguas naturales,  la plata  es uno de  los  contaminantes metálicos menos 
estudiados a pesar de su gran implicación medioambiental. Su importancia estriba en 
su fácil bioacumulación y su elevada toxicidad para  los organismos acuáticos, que se 






sea  incluida  en  los  análisis  rutinarios  de  los  laboratorios  de  calidad  de  aguas.  Sin 
embargo,  debido  al  amplio  uso  de  la  plata  en  aplicaciones  industriales, médicas  y 
farmacéuticas, así como en tratamiento y desinfección de aguas [Silvestry‐Rodriguez 









determinación  y  análisis  de  plata  en  muestras  de  aguas  naturales  mediante 






encontrar  combinada  con  otros  elementos  químicos  tales  como  sulfuro,  cloruro, 
nitrógeno y oxígeno [Araujo y col., 2012]. Aunque la plata es el metal noble más activo 
químicamente, no es muy activo comparado con  la mayor parte de  los otros metales. 
No  se oxida  fácilmente  como  el hierro, pero  reacciona  con  el  azufre o  el  sulfuro de 
hidrógeno  para  formar  la  conocida  plata  deslustrada.  Este metal  no  reacciona  con 
ácidos  diluidos  no  oxidantes  (ácidos  clorhídrico  o  sulfúrico)  ni  con  bases  fuertes 
(hidróxido de sodio). Sin embargo, los ácidos oxidantes (ácido nítrico o ácido sulfúrico 
concentrado) la disuelven al reaccionar formando el ión positivo de la plata (Ag+). Este 
ión,  que  está  presente  en  todas  las  disoluciones  simples  de  compuestos  de  plata 
solubles, se reduce fácilmente a metal  libre, como sucede en  la deposición de espejos 
de plata por agentes reductores orgánicos.  
La  plata  es  casi  siempre  monovalente  en  sus  compuestos,  sin  embargo  se 


























concentración  de  plata  en  el  agua  potable  no  exceda  de  0,10 mg/L  para  evitar  que 
afecte  a  la  salud  humana.  Igualmente,  la  Administración  de  Salud  y  Seguridad 
Ocupacional  (OSHA, EEUU)  limita  la  cantidad de plata  en  el  aire del  trabajo a  0,01 







alcalino  se  forma  Ag(OH)   y  ‐2Ag(OH) .  Además,  hay  muchos  compuestos  que 
interactúan con  la plata. Los más importantes son  los aniones cloruro que forman un 





organismos  acuáticos.  Se ha demostrado  que  la plata  iónica  es  tóxica para diversos 
organismos  acuáticos,  mientras  que  sus  restantes  formas  químicas  son 






g/L).  Las  sales  de  plata,  debido  a  su  acción  bacteriostática,  se  pueden  usar  para 





radica,  como  se ha  comentado  anteriormente,  en  la distinta  toxicidad  que  se puede 
atribuir a cada una de sus especies. De este modo, determinar por ejemplo la fracción 
de Ag asociada a materia orgánica ofrece una idea de la proporción de la misma que 
debe  ser  fácilmente  liposoluble.  Por  otro  lado,  la  determinación  de  los  distintos 
complejos que la plata forma con el ión cloruro en aguas salinas ( 0AgCl , 2AgCl ,
2
3AgCl  
y  34AgCl )  [Tappin  y  col.,  2010],  es  importante  debido  a  que  la  toxicidad  de  cada 




ión  es  un  trazador  muy  utilizado  en  monitorización  de  la  contaminación  urbana 
[Sweeney y Sañudo‐Wilhelmy, 2004] por lo que resulta de gran interés su análisis en 
aguas. Hay que destacar que las bajas concentraciones de plata en muestras naturales 








Las  propiedades  antibacterianas,  antivíricas  y  desinfectantes  de  la  plata  se 
conocen desde hace siglos. Su uso en  la depuración ha sido conocido a  través de  los 
tiempos.  Los  fenicios,  por  ejemplo,  utilizaban  bloques  de  plata  para  purificar  y 
mantener  el  agua,  el  vino  y  el  vinagre  puro  durante  viajes  largos.  Los  pioneros 
norteamericanos que vinieron a Europa,  empleaban monedas de plata y  cobre  en  la 




para  muchas  enfermedades  e  infecciones  antes  de  la  penicilina.  Sin  embargo,  los 
métodos de producción de plata coloidal han sido muy costosos  [ETC Group, 2006], 
por  lo  que  la  industria  farmacéutica  dejó  de  hacer  investigaciones  coloidales  y  se 
enfocó  en  la producción de  antibióticos, debido  a  la  rapidez de  la producción y  los 
menores costes.  
Es muy  importante distinguir entre disoluciones de plata coloidal (Ag0) y plata 
iónica  (Ag+) procedente de  sales de  este metal. La plata  ionizada  es  completamente 
transparente  y  sin  color,  estando  la  disolución  formada  por  atomos  ionizados.  Sin 
embargo,  la plata coloidal está constituida por pequeñas partículas de plata metálica 
que, a su vez, están  formadas por muchos átomos. Estas partículas, de  tamaño muy 
pequeño,  permanecen  suspendidas  en  el  disolvente  debido  a  una  pequeña  carga 
eléctrica  positiva  presente  en  su  superficie. Además,  reflejan  la  luz  dando  el  color 
amarillo característico de las disoluciones de plata coloidal. Para los humanos, la plata 




de  la  piel  (argiria)  o de  los  ojos  (argirosis)  [Cortese‐Krott  y  col.,  2009; Peng  y  col., 
2012], debida a que  se asimila en el tracto digestivo, llega a los tejidos donde se reduce 









Para  la  determinación  de  plata  en  aguas,  se  utilizan  principalmente  la 
espectrometría de masas  con  fuente de plasma de  acoplamiento  inductivo  (ICP‐MS) 
[Ndungu,  2011; Kramer  y  col.,  2011]  y  la  espectroscopía  de  absorción  atómica  con 
llama (FAAS) [Yu y col., 2010; Karimi y col., 2011; Daşbaşi y col., 2012] o con horno de 
grafito  (GFAAS)  [Yang  y  col.,  2009;  Liang  y  Peng,  2010; Gerondi  y Arruda,  2012; 
Ashkenani  y  Taher,  2012],  siendo  esta  última  la más  sensible  para  determinar  la 
concentración de  plata  en  aguas  naturales.  Se  pueden  emplear  también  las  técnicas 
voltamperométricas de  redisolución  [Zejli y  col., 2007;  Javanbakht y  col., 2009] y  la 




un  potencial  de  reducción  extremadamente  positivo,  lo  que  dificulta  su  análisis 
empleando  electrodo  de mercurio. No  obstante,  esto  puede  resolverse mediante  el 
empleo  de  electrodos  modificados  químicamente.  En  este  trabajo,  se  estudiará  la 
aplicabilidad del electrodo de pasta de carbono modificado con un  ligando orgánico 





Los  electrodos  de  pasta  de  carbono  y  de  película  de mercurio  significaron  el 
comienzo de una nueva  era  en Electroanálisis,  los  cuales pueden  considerarse  como 







más  importantes  cabe  destacar  la  precipitación  o  la  adsorción  de  una  especie  no 
deseada en la superficie del electrodo o la cinética lenta de reacciones electroquímicas 
de algunas especies que requieren la aplicación de un sobrepotencial a fin de obtener la 
reacción deseada. Así, el material modificador  se elige de  tal manera que  sea o bien 
selectivo  e  incluso  específico  a  un  analito  en  particular,  o  bien  capaz  de  mediar 
reacciones redox que son lentas, o incluso imposibles, sobre el electrodo sin modificar.  







La  gama  de  especies modificadoras  de  soportes  electródicos  es muy  amplia, 
variando  desde  depósitos  metálicos  o  capas  de  óxidos  metálicos,  hasta  el  uso  de 
compuestos  o materiales  orgánicos,  enzimas  o  polímeros.  La  capa  del modificador 
debe  permitir  la  comunicación  electroquímica  entre  el  material  del  electrodo  y  la 






intercambio  iónico  si  el modificador  es, por  ejemplo, una  resina  intercambiadora de 
iones  [González  y  col.,  2002],  o  por  formación  de  complejos  o  compuestos  de 






Las  principales  aplicaciones  de  los  electrodos  modificados  en  el  área  del 
electroanálisis  son:  determinación  selectiva,  preconcentración,  electrocatálisis  y 
eliminación de interferencias. Estas aplicaciones analíticas pueden utilizarse de forma 
simultánea,  es  decir,  puede  diseñarse  por  ejemplo,  un  electrodo  que  combine 
preconcentración con eliminación de interferencias, o con la electrocatálisis. Existen en 
la  bibliografía  diversas  revisiones  generales  acerca  de  electrodos  modificados 
químicamente.  Cabe  destacar  la  de  Villalba  sobre  detectores  electroquímicos  que 





Los  electrodos  de  pasta  de  carbono  (CPE)  fueron  introducidos  por Adams  a 
finales de los años 50 como un intento de preparar un electrodo de carbono renovable, 
que pudiese ser utilizado en regiones de potenciales positivos donde los electrodos de 
mercurio  no  son  aplicables  [Adams,  1958].  La  pasta  de  carbono  es  un  material 
composite disperso,  que  consiste  en  una mezcla de  polvo de  grafito  conductor  y  un 
líquido  aglutinante.  El  polvo  de  grafito  conductor  es  normalmente  un  polvo 
multicristalino con un diámetro de partícula medio entre 5 y 20 m, que debe poseer 
una  serie de propiedades,  como una distribución uniforme de  tamaño de partícula, 
gran  pureza  química  y  baja  capacidad  de  adsorción  de  oxígeno  e  impurezas 
electroactivas. El líquido aglutinante (aislante) debe ser escasamente volátil, insoluble 
en la disolución a analizar y, por supuesto, estar libre de impurezas electroactivas. Con 
este  fin,  suelen  utilizarse  el  aceite  de  parafina  o  de  silicona,  nujol,  bromoformo, 
bromonaftaleno, etc... En general, la adición del aglutinante de carácter hidrofóbico en 
la pasta, dificulta el acceso de  los analitos hidrofílicos a  la superficie del electrodo y 







En  comparación  con  los  electrodos  de  grafito  sólido  o  de metales  nobles,  los 
electrodos de pasta de  carbono presentan  corrientes de  fondo menores y  tienen una 
zona de electroactividad que abarca aproximadamente de ‐1 a +1,3 V vs. ECS en medio 
ácido  y  de  ‐1,5  a  +1  V  en  medios  neutros  y  alcalinos.  En  las  medidas 
voltamperométricas  realizadas  en  la  zona  de  potenciales  negativos,  el  oxígeno 
atrapado  en  la  pasta  interfiere  seriamente.  Cabe  mencionar  también  que  la 
reproducibilidad que se puede obtener con este tipo de electrodos es menor que la que 
se  consigue  con  electrodos  de  mercurio,  metales  nobles  o  carbono  vitrificado, 
obteniéndose valores de desviación estándar relativa de alrededor del 5%, aunque  la 
zona  de  trabajo  es  una  alternativa  a  la  que  presentan  los  electrodos  de  mercurio 
[Kleinberg,  1956]. La naturaleza heterogénea de  los  electrodos de pasta de  carbono 
impide su aplicabilidad en medios no acuosos debido a  la posible desintegración del 
material electródico al producirse  la disolución de  los componentes de  la pasta en el 
disolvente [Kalcher y col., 1995a; Kissinger y Heineman, 1984]. Sin embargo, cuando 
se  emplea  el  aceite  de  silicona  como  aglutinante,  el  electrodo  de  pasta  de  carbono 




A mediados de  la década de  los años 70,  la pasta de carbono comenzó a  tener 
gran  interés como material  fácilmente modificable,  introduciendo grupos  funcionales 
complejantes  en  la  superficie  del  carbono  [Cheeck  y  Nelson,  1978],  o  mezclando 
directamente el modificador con la pasta [Ravichandran y Baldwin, 1981]. El electrodo 
de  pasta  de  carbono  es  uno  de  los materiales más  idóneos  para  la  preparación  de 
electrodos  modificados,  en  comparación  con  otros  sustratos  sólidos  que  son  más 
difíciles de modificar [Svancara y col., 2001]. La modificación se logra incorporando un 
reactivo  químico  en  la  pasta  del  electrodo,  que  le  aporta  nuevas  propiedades 
(selectividad,  control  del  efecto  adsortivo  y  estabilidad  química  y  mecánica)  que 




















iónico, minerales de  intercambio  iónico  (zeolitas, arcillas) y sustancias húmicas entre 







‐ La  formación de  enlaces  covalentes  entre  el modificador  y  el  electrodo:  este 
método  suele  ser  laborioso, pues  requiere  tratamientos  complejos,  como oxidación o 
silanización. Por otro  lado,  la disolución del modificador en el  líquido aglutinante es 
aplicable solamente a sustancias con propiedades fuertemente lipofílicas. 
‐ La modificación por mezcla directa del modificador con  la pasta:  sin  lugar a 
dudas, este método, propuesto por  Ravichandran y Baldwin es el más utilizado por su 






mayor uniformidad posible  a  la pasta para obtener un material  consistente. En  este 
caso,  la  pasta  se  puede  preparar  de  dos  formas:  mezclando  el  grafito  con  el 
modificador  homogeneizando  lo  mejor  posible  y  a  continuación  se  le  agrega  el 
aglutinante,  o  bien  disolviendo  el  modificador  previamente  en  un  disolvente 
(cloroformo,  tetracloruro  de  carbono)  y  añadiendo  posteriormente  el  grafito  y  el 
aglutinante,  dejando, por último, evaporar el disolvente a temperatura ambiente. 
De todos los tipos de electrodos modificados, los electrodos de pasta de carbono 




V.2.2.2.  Aplicación  de  electrodos  de  pasta  de  carbono  modificados  por  agentes 
complejantes a la preconcentración, separación y determinación de metales pesados 
La preconcentración y separación de metales se hace necesaria en aquellos casos 
donde  la sensibilidad del método empleado es  insuficiente para  la determinación de 
trazas metálicas,  así  como  para  eliminar  las  interferencias  presentes  en  la muestra. 
Cuando  se  incorpora  un  electrodo  de  pasta  de  carbono  modificado  por  agentes 
complejantes  en una disolución diluida de  iones metálicos,  bajo  constante  agitación 
durante un tiempo determinado, se produce la complejación de los iones presentes en 
la disolución por el agente  complejante en  la pasta de  carbono, acumulándose en  la 
superficie del electrodo y separándolo de las interferencias presentes en la muestra. 
Una vez preconcentrados  los  iones metálicos  en  la  superficie del  electrodo,  se 
procede a realizar las medidas voltamperométricas. Normalmente, se utilizan para ello 
las  técnicas  de  voltamperometría  de  redisolución  de  impulso  diferencial  (DPV)  y 
cíclica  (CV). Los  iones acumulados se reducen al estado elemental M0  tras aplicación 











sobre  el  material  del  electrodo.  Para  ello  se  utilizan  tres  métodos  diferentes  de 
regeneración de esta superficie [Kalcher y col., 1995a; Svancara y col., 2001]: 
 Regeneración  electroquímica:  aplicando  un  potencial  extremo  o  barrido 
sucesivo. 
 Regeneración química: utilizando una disolución de  lavado, capaz de desorber 
los  productos  de  la  superficie  del  electrodo.  Entre  las  diferentes  sustancias 
aplicadas  se  suelen  utilizar  disoluciones  reguladoras  de  citrato  o NaH2PO4,  o 
disoluciones ácidas de HCl ó HNO3. 
 Regeneración mecánica: aplicando un corte de la capa del electrodo de pasta de 




de  los mecanismos  implicados  en  el  proceso  analítico.  Siempre  que  sea  posible,  es 
preferible una regeneración química o electroquímica, puesto que así se asegura que el 
número  de  grupos  funcionales  reactivos  en  la  superficie  del  electrodo  permanece 
constante en una serie de medidas repetidas. No obstante, si se producen procesos de 
preconcentración  química  o  extracción  dentro  del  electrodo,  se  recomienda  la 
renovación manual de la superficie para evitar riesgos de efecto memoria.   
En  la  Tabla V.1,  se  recoge  una  revisión  de  las  aplicaciones  analíticas  de  los 
electrodos de pasta de carbono modificados por varios tipos de modificadores, para la 














Tabla V.1. Aplicación de  electrodos de pasta de  carbono modificados  en  la determinación de 
metales en muestras de agua 



































































































































































































































AdASV: Voltamperometría  de  redisolución  anódica  adsortiva; ASV: Voltamperometría  de  redisolución  anódica; CV: 






Para  la  preparación  del  electrodo  de  pasta  de  carbono,  se  emplearon  los 
reactivos que se describen a continuación: 
 Grafito comercial de la marca Ultra Carbon, comercializado bajo el nombre de 
Ultra  F Purity  y distribuido por  la  casa Alfa Aesar  como Graphite Powder, 
Natural,  High  Purity,  ‐200 Mesh,  99,9999%  (Metal  Basis),  que  de  aquí  en 
adelante se denominará grafito “Ultra Fino (UF)” para facilitar la descripción. 






 Aroilhidrazonas  sintetizadas  por  el  propio  grupo  de  investigación,  para  su 
utilización como agentes modificadores de la pasta de carbono, con el objetivo 
de  estudiar  su  comportamiento  frente  a  iones  metálicos  en  disolución.  Se 














































































Este estudio  fue ampliado en un  rango de pH del electrolito entre 2 y 10,  con 
objeto  de  evaluar  el  comportamiento  electroquímico  de  los  cuatro  electrodos 
fabricados frente a los iones metálicos en disolución. Los estudios realizados mediante 








concentraciones  altas  de  analito  para  asegurar  su  respuesta  independientemente  de 
cuales sean las condiciones experimentales. 
 Estos  estudios permiten  también  obtener  información  acerca de  la  naturaleza 
del proceso electroquímico que ocurre en  la superficie del electrodo en presencia, en 
este caso, del metal. Dado que los iones metálicos dan lugar a reacciones de oxidación‐
reducción,  el  voltamperograma  debe  reflejar  la  existencia  de  una  señal  anódica  o 
catódica. 
Para  ello,  y  después  de  haber  lavado  el  electrodo  preparado  con  agua 
desionizada  (Milli‐Q)  agitándolo  durante  un  periodo  de  tiempo  determinado  en  la 
celda de preconcentración, se sumergió el electrodo durante 5 min bajo agitación en 20 
mL de una disolución electrolítica de B.R. 0,1 mol/L, previamente purgada durante 5 
min  con N2. Una vez  terminada  la  etapa de  acumulación  en  ausencia de  analito  en 
condiciones de circuito abierto, se realizó un barrido anódico entre  ‐1 y +1 V y  luego 
otro  barrido  catódico  en  el  sentido  contrario  a  una  velocidad  de  100  mV/s,  para 
registrar el voltamperograma cíclico del electrodo. Este procedimiento se repitió varias 
veces  hasta  que  se  observó  un  comportamiento  reproducible  en  las medidas.  En  el 
rango del potencial aplicado sólo se observó corriente residual. 
Después  de  varios  barridos  consecutivos  con  un  comportamiento  estable,  el 
electrodo fue sometido posteriormente a voltajes cíclicos entre ‐1 y +1 V a 100 mV/s en 
presencia de analito,  estudiando diversos  iones metálicos de  interés. La  cantidad de 
analito en la celda de medida fue 2 mg/L. El salto de potencial y el tiempo de salto de 































2‐HBBH  2‐HBET PSH 2‐APSH 
2  Cu, Hg, Ag  Ag  Cu, Hg, Ag  Bi, Pb, Cu, Hg, Ag 
4  Cu, Hg, Ag  Cu, Hg, Ag  Cu, Hg, Ag  Pb, Cu, Hg, Ag 
6  Cu, Ag  n.d.  Cu, Hg, Ag  Cu, Hg, Ag 
8  n.d.  n.d.  Cu, Hg, Ag  Hg, Ag 
10  n.d.  n.d.  Ni, Hg, Ag  Hg, Ag 
a  2‐HBBH:  2‐hidroxibenzaldehído  benzoilhidrazona;  2‐HBET:  2‐hidroxibenzaldehído  N‐











metales que dieron  respuesta  electroquímica, mostraron  la  existencia de un pico de 










Como  se  ha  comentado  anteriormente,  la  voltamperometría  cíclica  no  puede 
considerarse una técnica cuantitativa. Por ello, se decidió continuar con el estudio del 








voltamperometría  de  redisolución  anódica  de  impulso  diferencial  (DPASV),  ya  que 
esta  técnica posee una  sensibilidad elevada y adecuada para estudiar  tanto  sistemas 
reversibles  como  sistemas  irreversibles.  De  esta  forma,  el  trabajo  de  investigación 
llevado  a  cabo  en  este  capítulo,  se  centró  en  el desarrollo del  electrodo de pasta de 
carbono modificado con el ligando 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona (2‐HBBH) 
empleado ya en esta Tesis en el capítulo  II y aplicándolo a  la determinación del  ion 
plata. Se  seleccionó  el  ion Ag+ por  ser un metal muy  interesante  como  indicador de 
contaminación  antropogénica  en  las  aguas,  y  utilizado  como  trazador  de  vertidos 
urbanos  [Sañudo‐Wilhelmy  y  Flegal,  1992].  Obviamente,  se  necesitan  métodos 
analíticos suficientemente sensibles para evaluar el contenido de este metal a nivel de 
trazas  y  ultratrazas  en  muestras  de  agua  natural,  por  lo  que  parece  apropiado 
desarrollar nuevos métodos que permitan mejorar la sensibilidad con respecto a los ya 
existentes  empleando  electrodos  convencionales,  y  cuya  aplicación  sea  sencilla  y de 
bajo coste. 
El procedimiento DPASV  que  se propuso para  el  análisis de Ag+ mediante  el 







celda  una  concentración  determinada  de Ag+  preconcentrándose  en  condiciones  de 
circuito abierto sin aplicación de ningún potencial durante un  tiempo determinado y 
bajo  agitación.  En  estas  condiciones,  la  plata  se  acumulaba  directamente  desde  la 
disolución  en  la  que  estaba  sumergido  el  electrodo,  mediante  formación  de  un 





















Inmediatamente,  la  plata  reducida  (Ag0)  se  redisolvía  de  nuevo  hacia  el 
electrolito  tras  la  aplicación  de  un  barrido  de  potencial  anódico  a  100  mV/s, 
permitiendo  registrar una  señal electroquímica entre  ‐400 mV y 700 mV, empleando 
una  amplitud de  impulso de  50 mV  y un período de  impulso de  40 ms. Todas  las 
medidas  se  llevaron  a  cabo  a  temperatura  ambiente  (23  ºC).  La  señal  obtenida  era 
debida a la reoxidación de Ag0 según la siguiente reacción: 












































reguladora:  Britton‐Robinson,  NH4Cl/NH3,  Hydrion,  KH2PO4/NaOH,  Hepes  y 



















































En  la  Figura  V.7  se  recoge  para  este  mismo  estudio  cómo  se  modificó  el 
potencial  del  pico  de  oxidación  de  Ag+  al  aumentar  el  pH  para  cada  una  de  las 
disoluciones reguladoras estudiadas. Puede verse, como  los potenciales de pico a  los 




















NH4Cl/NH3 K2HPO4/NaOH AcH/Ac‐4 l/ 3
. .















Atendiendo  a  estos  resultados  y  para  los  siguientes  estudios  se  seleccionó  la 
disolución  de  KH2PO4/NaOH  a  pH  5,5  porque  parecía  ofrecer  mejor  señal  de 
intensidad para el pico de oxidación de Ag+. 
Por  último,  se  estudió  la  influencia  de  la  concentración  de  la  disolución 




para  comprobar  la  capacidad  reguladora de  la disolución  empleada. Los  resultados 
obtenidos  están  representados  en  la  Figura  V.8,  donde  puede  apreciarse  como  la 
































forma  durante  el  proceso  adsortivo  se  estudiaron  su  estequiometría  y  constante  de 






forma  se  determinó  la  longitud  de  onda  de  máxima  absorción  para  ambos.  Las 
medidas  se  llevaron  a  cabo  en  un  espectrofotómetro  JASCO,  modelo  V‐650, 
aplicándose un barrido de longitudes de onda de 190 hasta 900 nm.  
En primer lugar, se preparó una disolución concentrada de 2‐HBBH 2∙10‐3 mol/L, 
disolviendo  0,012  g de  reactivo  en  25 mL de  etanol. A partir de  esta disolución,  se 
preparó por dilución con agua desionizada una muestra de 10 mL de concentración 
8∙10‐5 mol/L, utilizada para hacer  el  espectro de  la  2‐HBBH  (disolución  acuetanólica 
con un 4% v/v de etanol).   El pH de esta muestra se ajustó a 5,5 empleando 1 mL de 
disolución  reguladora  KH2PO4/NaOH  1  mol/L.  En  el  espectro  de  absorción  se 
apreciaron dos bandas de absorción a 288 y 324 nm, características de  la 2‐HBBH en 
disolución acuoetanólica. 
Para  la  determinación  de  la  longitud  de  onda  a  la  que  absorbe  el  complejo 











Para  evaluar  la  estequiometría  del  complejo  Ag+‐2‐HBBH,  se  emplearon  dos 
métodos diferentes:  el método de  la  razón molar, manteniendo  la  concentración de 






se  obtuvieron  diferentes  relaciones  o  razones  de  concentración  ligando/metal.  Las 
disoluciones  se  prepararon  adicionando  en  un matraz  de  10 mL  los  volúmenes  de 





V.4  se  detalla  la  composición  de  los  blancos  correspondientes  a  cada  muestra, 












la  estequiometría  del  complejo Ag+‐2‐HBBH  aplicando  el método  de  la  razón molar: Metal 
constante (volumen final = 10 mL) 
Muestra  VT  VAg  V2‐HBBH  VEt  R2‐HBBH/Ag  Abs (252 nm) 
1  1  0,5  0  2  0  0,075 
2  1  0,5  0,1  1,9  0,2  0,278 
3  1  0,5  0,2  1,8  0,4  0,432 
4  1  0,5  0,3  1,7  0,6  0,601 
5  1  0,5  0,4  1,6  0,8  0,763 
6  1  0,5  0,5  1,5  1  0,922 
7  1  0,5  0,6  1,4  1,2  1,080 
8  1  0,5  0,7  1,3  1,4  1,241 
9  1  0,5  0,8  1,2  1,6  1,391 
10  1  0,5  0,9  1,1  1,8  1,566 
11  1  0,5  1  1  2  1,695 
12  1  0,5  1,2  0,8  2,4  1,711 
13  1  0,5  1,4  0,6  2,8  1,876 
14  1  0,5  1,6  0,4  3,2  1,935 
15  1  0,5  1,8  0,2  3,6  2,031 
VT: volumen de  tampón KH2PO4/NaOH 1 mol/L  (pH 5,5); VAg: volumen de Ag+ 2∙10‐3 mol/L; V2‐HBBH: 
volumen  de  2‐HBBH  2∙10‐3  mol/L  en  etanol;  VEt:  volumen  de  etanol;  R2‐HBBH/Ag:  relación  molar  2‐
HBBH/Ag+ 
 
Tabla  V.4.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  como 
blancos para las muestras de la Tabla V.3 
Muestra  VT  VAg  V2‐HBBH  VEt 
1‐11  1  0  0  2 
12  1  0  0,2  1,8 
13  1  0  0,4  1,6 
14  1  0  0,6  1,4 





























De  manera  similar,  se  aplicó  el  método  de  la  razón  molar  manteniendo  la 
concentración  de  ligando  constante.  Así,  se  varió  la  concentración  de  Ag+  en  las 
disoluciones manteniendo constante la concentración del ligando 2‐HBBH. 
La  preparación  de  las  disoluciones  conteniendo  diferentes  relaciones  metal‐
ligando,  se hizo  en un matraz de  10 mL  siguiendo  el orden y  las  cantidades de  los 
reactivos  que  se  recogen  en  la  Tabla  V.5.  Las  concentraciones  de  las  disoluciones 
empleadas de metal y ligando fueron de 2∙10‐3 mol/L, y todas tuvieron una relación de 
volumen  etanol/agua  de  0,5:9,5.  En  este  caso,  también  fue  necesario  efectuar 







Tabla  V.5.  Composición  y  absorbancia  de  las  disoluciones  utilizadas  para  la 
determinación de  la estequiometría del complejo Ag+‐2‐HBBH aplicando el método de 
la razón molar: Reactivo constante (volumen final = 10 mL) 
Muestra  VT  VAg  V 2‐HBBH  RAg/2‐HBBH  Abs (252 nm) 
1  1  0  0,5  0  0,615 
2  1  0,05  0,5  0,1  0,706 
3  1  0,1  0,5  0,2  0,820 
4  1  0,15  0,5  0,3  0,924 
5  1  0,2  0,5  0,4  0,991 
6  1  0,25  0,5  0,5  1,034 
7  1  0,3  0,5  0,6  1,071 
8  1  0,35  0,5  0,7  1,088 
9  1  0,4  0,5  0,8  1,114 
10  1  0,6  0,5  1,2  1,160 
11  1  0,8  0,5  1,6  1,193 
12  1  1  0,5  2  1,221 
13  1  1,2  0,5  2,4  1,258 
14  1  1,4  0,5  2,8  1,284 
VT: volumen de tampón KH2PO4/NaOH 1 mol/L (pH 5,5); VAg: volumen de Ag 2∙10‐3 mol/L; V2‐
HBBH: volumen de 2‐HBBH 2∙10‐3 mol/L  en  etanol; VEt: volumen de  etanol; R2‐HBBH/Ag:  relación 
molar 2‐HBBH/Ag+ 
 
Tabla  V.6.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  como 
blancos para las muestras de la Tabla V.5 
Muestra  VT  VAg  V 2‐HBBH  V Et 
1  1  0  0,5  0 
2  1  0  0,4  0,1 
3  1  0  0,3  0,2 
4  1  0  0,2  0,3 
5  1  0  0,1  0,4 







































complejo  metálico  Ag+‐2‐HBBH  fue  el  método  de  las  variaciones  continuas.  Para 
llevarlo a cabo, se prepararon una serie de disoluciones en las que se varió la fracción 
molar  del metal  entre  0  (disolución  que  contiene  sólo  ligando)  y  1  (disolución  que 
contiene  sólo  metal).  Las  disoluciones  se  prepararon  de  forma  similar  al  método 
anterior  en matraces  de  10 mL,  adicionando    volúmenes  variables  de  la  disolución 







Tablas  V.7,  V.8,  V.9  y  V.10  se  detallan  las  composiciones  de  las  dos  series.  Al 
representar los resultados, se han obtenido las curvas que se muestran en las Figuras 




de  la  estequiometría  del  complejo  Ag+‐2‐HBBH  aplicando  el  método  de  las  variaciones 
continuas. Concentración total  (M+L): 2∙10‐4 mol/L (volumen final = 10 mL) 
Muestra  V T  V Ag  V 2‐HBBH  V Et  X Ag  Abs (252 nm) 
1  1  0  1  0  0  0,497 
2  1  0,1  0,9  0,1  0,1  0,961 
3  1  0,2  0,8  0,2  0,2  1,375 
4  1  0,3  0,7  0,3  0,3  1,634 
5  1  0,4  0,6  0,4  0,4  1,574 
6  1  0,5  0,5  0,5  0,5  1,41 
7  1  0,6  0,4  0,6  0,6  1,20 
8  1  0,7  0,3  0,7  0,7  0,986 
9  1  0,8  0,2  0,8  0,8  0,755 
10  1  0,9  0,1  0,9  0,9  0,496 





y  a  altas  concentraciones  hasta  la  intersección  de  las  mismas,  corresponde  a  la 
estequiometría  exacta  del  complejo  Ag+‐2‐HBBH.  Como  se  puede  observar  en  las 
Figuras V.11 y V.12, el corte de la dos líneas para las dos series de disoluciones, mostró 







1:2 metal:  ligando, calculada por  los métodos de  la razón molar y de  las variaciones 
continuas. 
 
Tabla  V.8.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  como 
blancos para las muestras de la Tabla V.7 
Muestra  V T V Ag V 2‐HBBH V Et
1  1  0  1  0 
2  1  0  0,7  0,3 
3  1  0  0,4  0,6 
4  1  0  0,1  0,9 





























de  la  estequiometría  del  complejo  Ag+‐2‐HBBH  aplicando  el  método  de  las  variaciones 
continuas. Concentración total  (M+L): 10‐4 mol/L (volumen final = 10 mL) 
Muestra  V T  V Ag  V 2‐HBBH  V Et  X Ag  Abs (252 nm) 
1  1  0  0,5  0  0  0,211 
2  1  0,05  0,45  0,05  0,1  0,478 
3  1  0,1  0,4  0,1  0,2  0,756 
4  1  0,15  0,35  0,15  0,3  0,954 
5  1  0,2  0,3  0,2  0,4  0,942 
6  1  0,25  0,25  0,25  0,5  0,858 
7  1  0,3  0,2  0,3  0,6  0,741 
8  1  0,35  0,15  0,35  0,7  0,589 
9  1  0,4  0,1  0,4  0,8  0,486 
10  1  0,45  0,05  0,45  0,9  0,340 





Tabla  V.10.  Composición  de  las  disoluciones  utilizadas  como 
blancos para las muestras de la Tabla V.9 
Muestra  V T  V Ag  V 2‐HBBH  V Et 
1  1  0  0,5  0 
2  1  0  0,35  0,15 
3  1  0  0,2  0,3 
4  1  0  0,05  0,45 































La  constante  de  formación  del  complejo  Ag+‐2‐HBBH,  en  disolución 
acuoetanólica  ajustado  a un pH  5,5  con  la disolución  reguladora KH2PO4/NaOH  0,1 












































En  esta  etapa,  se  estudió  como afectaba  el potencial de  reducción  impuesto al 
electrodo  sobre  la  respuesta voltamperométrica obtenida para una  concentración de 
100 μg/L de Ag+. El medio electrolítico estaba formado por una disolución 0,1 mol/L de 























experimentales:  Ag+=100  μg/L;  Electrolito:  KH2PO4/NaOH  0,1 mol/L  (pH  5,5);  tpurga=60  s; 
tac=60 s; tred=60 s; teq=5 s; vag=2000 rpm; Us=4 mV; ts=0,1 s; P=50 mV; tp=40 ms) 
 
Como puede observarse en  la  figura,  la señal disminuyó  ligeramente entre 0 y     




































Figura  V.14.  Influencia  del  salto  de  potencial  sobre  la  intensidad  de  la  señal  (Condiciones 
experimentales:  Ag+=100  μg/L;  Electrolito:  KH2PO4/NaOH  0,1 mol/L  (pH  5,5);  tpurga=60  s; 
tac=60 s; tred=60 s; Ered=0 V; teq=5 s; vag=2000 rpm; ts=0,1 s; P=50 mV; tp=40 ms) 
 
De  estos  resultados  se  concluyó  que  la  mejor  respuesta  se  obtenía  con  una 
velocidad de barrido de 120 mV/s, correspondiente a un salto de potencial de 12 mV. 








En este caso se estudió  la relación entre  la  intensidad de pico  (I) y  la amplitud 
del  impulso  (P), para una disolución de 100 μg/L de Ag+, en el  intervalo de 10 a 100 
mV. El límite máximo estudiado estuvo determinado por las características técnicas del 
equipo. Se observó como la intensidad crecía con la amplitud de pulso (Figura V.15), 





















Se  procedió  también  a  estudiar  el  efecto del  tiempo de  equilibración  sobre  la 
respuesta del  sistema desarrollado. Las  restantes  condiciones  experimentales  fueron 
análogas a las del apartado anterior variándose el tiempo de equilibración entre 5 y 30 
s.  En  la  Figura  V.16  se  han  representado  los  resultados  obtenidos  donde  puede 






inferiores  a  5  s  no  fueron  estudiados  porque  no  se  recomiendan,  pues  pueden 

























En este  trabajo, se estudió el efecto de  la velocidad de agitación de  la muestra 
durante  el período de  acumulación  sobre  la  sensibilidad del  sistema  estudiado. Los 
resultados conseguidos se reflejan en  la Figura V.17, en  la que puede observarse una 





3000  rpm.  Por  tanto,  en  este  caso  este  parámetro  no  produjo  ninguna  influencia 
























de  redisolución.  No  obstante,  pueden  producirse  fenómenos  de  saturación  del 
electrodo  (de  ligando  o  de  metal)  dando  lugar  a  respuestas  no  lineales  con  la 









señal  de  plata.  En  el  primer  caso,  se  utilizó  una  concentración  de  20  μg/L  de Ag+ 
manteniendo  el  resto  de  las  condiciones  semejantes  a  las  del  estudio  anterior  y 
utilizando un tiempo de acumulación de 120 s. A partir de los resultados recogidos en 
la Figura V.18,  se observó un  incremento  lineal de  la  intensidad de  corriente  con  el 















Figura V.18.  Influencia del  tiempo de reducción sobre  la  intensidad de  la señal  (Condiciones 
experimentales:  Ag+  20  μg/L;  Electrolito:  KH2PO4/NaOH  0,1  mol/L  (pH  5,5);  tpurga=60  s; 
tac=120 s; Ered=0 V; teq=5 s; vag=2000 rpm; Us=10 mV; ts=0,1 s; P=100 mV; tp=40 ms) 
 
De  igual  forma,  se  estudió  la dependencia de  la  intensidad de  la  señal  con  el 
tiempo  de  acumulación  a  circuito  abierto  para  la misma  concentración  de Ag+.  La 































había  suficiente  analito  en  la  disolución)  y  una  concentración  de  20  μg/L  de  Ag+, 
manteniendo  el  resto  de  los  parámetros  en  los  valores  establecidos.  Los  resultados 
recogidos  en  la  Figura  V.20  indicaron  que  a  medida  que  el  tiempo  de  purga 






































120  120  667,1  7195  10,8 
120  60  379,15  3237  8,5 
60  120  281,2  5637  20,0 
60  60  121,3  1947  16,0 
 
En  la  Tabla V.12,  quedan  reflejados  los  resultados  correspondientes  a  cuatro 
experimentos realizados en condiciones diferentes, sin y con agitación en  la etapa de 










La  composición  de  la  pasta  de  carbono  que  se  utiliza  como  electrodo  puede 
influir  en  la  respuesta  voltamperométrica,  tanto  por  la  cantidad  de  ligando  que 
compleja el metal, como por la de aceite mineral o aglutinante. Por ello, se prepararon 
diversos  electrodos  en  los  cuales  se  fue  variando  la  proporción  del  ligando 
modificador manteniendo constante  la proporción del aceite mineral. Después, y una 











s  y  un  potencial  de  reducción  de  0  V  durante  180  s.  La  cantidad  óptima  del 
modificador representa un compromiso por un lado, entre la capacidad del electrodo 










HBBH/polvo  de  grafito  UF  de  20/80  mg/mg.  Este  aumento  en  la  respuesta  del 
electrodo es debido al aumento de  los puntos de enlace en  la superficie. Después de 
este  máximo,  la  corriente  decrece  con  el  incremento  en  el  porcentaje  del  agente 
modificador, lo que sugiere que el modificador está generando un posible aumento de 
la resistencia eléctrica de la pasta de carbono [Reasei y col., 2008],  disminuyendo así la 
movilidad  de  los  electrones  en  la  superficie  del  electrodo  (reducción  de  la  zona 
conductora de  la  superficie del  electrodo). Por  consiguiente,  se  seleccionó  la mezcla 









































Figura V.21.  Influencia de  la  proporción  2‐HBBH/polvo de grafito  sobre  la  intensidad  de  la 
señal  (Condiciones experimentales: Ag+ 100 μg/L; Electrolito: KH2PO4/NaOH 0,1 mol/L  (pH 












El  aspecto obtenido después de  la homogeneización de  los  tres  constituyentes de  la 
pasta  de  carbono  (2‐HBBH,  grafito UF  y  parafina)  era  adecuado  en  las  seis  pastas 
preparadas permitiendo el relleno de los electrodos y su compactación. 
Se  realizaron  medidas  por  voltamperometría  de  impulso  diferencial  con  los 
electrodos  preparados  en  el  medio  electrolítico  formado  por  la  reguladora 
KH2PO4/NaOH (pH 5,5), fijando el potencial y el tiempo de reducción en 0 V y 180 s, 
respectivamente y el tiempo de acumulación en 180 s, después de una etapa previa de 




de  carbono  empleando  esta vez nujol  como  aglutinante  en  las mismas proporciones 
carbono‐aglutinante  preparadas  en  el  caso  de  la  parafina.  Los  resultados  obtenidos 
para estos electrodos en presencia de 100 μg/L de Ag+ se muestran representados en la 
Figura  V.22,  en  la  que  se  puede  observar  que  tanto  la  parafina  como  el  nujol 
presentaron  un  comportamiento  similar  en  el  rango  estudiado,  no  detectándose 
variaciones con el porcentaje de aceite mineral usado.  
Estos resultados permitieron concluir que la naturaleza del aglutinante no influía 
significativamente en  la  respuesta del electrodo desarrollado. Para  continuar  con  los 
estudios, se escogió un volumen de 50 L de parafina adicionados a  la mezcla de 20 













































2,90   6,84   1,25   50,00  27,43 
2,87   6,96   0,54   50,15   27,15 
 
Como puede verse, estas dos puntas sólo se diferenciaban en la profundidad de 
la  cavidad  donde  se  colocaba  la  pasta  de  carbono.  Así,  se  realizaron  medidas 
voltamperométricas de una disolución conteniendo 100 μg/L de Ag+ en las condiciones 





tiempo  de  180  s.  Comparando  los  valores  obtenidos  para  la  señal  electroquímica 
utilizando  dos  puntas  de  superficies  similares  pero  de  profundidades  distintas,  se 
pudo observar que no había diferencias significativas entre ambas,  lo que  indicó que 




Debido  al  interés  en  aplicar  el  método  desarrollado  en  muestras  de  aguas 
naturales,  conociendo  la  presencia  de  aniones  halogenuros  que  forman  compuestos 




Así,  y  antes  de  estudiar  el  comportamiento  electroquímico  del  electrodo 
diseñado a pH ácidos, se estudió la formación del complejo metálico Ag+‐2‐HBBH en 
un rango amplio de valores de pH. Para ello se prepararon disoluciones conteniendo el 
reactivo  y  el metal  en  la  proporción  estequiométrica  antes  determinada,  añadiendo 
4∙10‐5 mol/L de Ag+ y 8∙10‐5 mol/L de la 2‐HBBH en un matraz de 25 mL y ajustando el 
pH de estas disoluciones entre 2 y 10 mediante adición de HNO3 o NaOH, ambos de 





estos  resultados,  pudo  comprobarse  que  la  formación  del  complejo  era  posible  a 
valores ácidos de pH, estando incluso más favorecida que a pH neutro o básico. 

























Figura V.23.  Influencia  del  pH  en  la  formación  del  complejo Ag+‐2‐HBBH  (2‐HBBH  8∙10‐5 
mol/L; Ag+ 4∙10‐5 mol/L)  
 
En  la  Figura V.24  aparecen  los  resultados  obtenidos donde  puede  observarse 
que  los ácidos nítrico y sulfúrico  tienen el mismo efecto siendo el pH 1 el valor que 
proporcionó  los mejores  resultados.  Por  otro  lado,  con  estos  dos  ácidos  y  bajo  las 
mismas  condiciones  experimentales,  se  realizaron  los mismos  experimentos para  los 
electrodos de pasta de carbono sin modificar. De estos resultados se pudo comprobar 
que  la  señal  podría mejorarse  considerablemente  ajustando  el  pH  de  la  disolución 






































De todos  los resultados obtenidos en  los estudios de  la influencia de cada uno 
de  las variables experimentales, químicas e  instrumentales, sobre  la  intensidad de  la 
señal  de  Ag+,  se  han  establecido  las  condiciones  óptimas  para  su  determinación 



















































de  la  superficie  del  electrodo  (regeneración  química,  electroquímica  y  mecánica) 
formado por 14,06% del ligando 2‐HBBH; 56,24% de carbono UF y 29,70% de parafina.  
Después  de  realizar  la  primera medida  con  el  electrodo  de  pasta  de  carbono 
estudiado,  en presencia de  100  μg/L de Ag+,  se probó  el procedimiento de  limpieza 
habitual para  regenerar  su  superficie para  la próxima medida. Para  ello,  se  agitó  el 
electrodo  en  una  disolución  ácida  en  la  celda  electroquímica,  para  redisolver  la 
cantidad  del  analito  que  se  podría  haber  quedado  acumulado  en  la  superficie  del 
electrodo después del proceso de medida realizado. Se agitó el electrodo dos veces en 
una  disolución  de HCl  0,1 mol/L  durante  5 minutos  y  luego  en  la  disolución  del 
electrolito formado por KH2PO4/NaOH 0,1 mol/L (pH 5,5) durante 10 min después de 
haber  lavado  todo  el  entorno  con  agua Milli‐Q.  Se  registró  el  fondo  en  el mismo 
electrolito de lavado realizando también en este caso un barrido en el sentido positivo, 





la misma  cantidad de Ag+  analizada  con  el  electrodo  pasta de  carbono  fresco,  para 
comprobar  el  efecto  del  procedimiento  de  limpieza  realizado  sobre  la  respuesta 
electroquímica. El resultado que se obtuvo  fue que  la señal de  la reoxidación de Ag+ 
conseguida  con  la  superficie  regenerada  era más  baja  que  la  señal  obtenida  con  la 
superficie fresca. El mismo resultado se obtuvo también empleando una disolución 0,1 
mol/L  de HNO3  como  disolución  de  limpieza  para  el  electrodo  en  cuestión,  lo  que 
indicaba  que  el  procedimiento  de  limpieza  utilizado  disminuía  la  sensibilidad  del 
electrodo hacia  los  iones Ag+. Este  fenómeno puede deberse a  la protonación de  los 
sitios activos del agente complejante en la superficie. 
En  la Figura V.25,  se muestran  representados  los  resultados obtenidos  con  las 
dos disoluciones utilizadas para la regeneración de la superficie del electrodo de pasta 
de  carbono  estudiado. Como puede  apreciarse,  la  intensidad de  la  señal disminuyó 


































anódico  con el  fin de  reducir  los  restos de plata que pudiera  estar acumulada  en  la 
superficie del electrodo durante la medida anterior [Li y col., 2005]. Luego se procedió 
a  analizar  100  μg/L de Ag+  con  el  electrodo de pasta de  carbono  regenerado,  en  las 
mismas condiciones indicadas en el apartado anterior y se observó la reproducibilidad 
de la señal de intensidad. En la Figura V.26, quedan reflejados los resultados obtenidos 
































ligando  en  la  pasta  de  carbono  modificada,  se  estudió  la  variación  de  la  señal 
electroquímica  de Ag+  utilizando  varios  electrodos  preparados  con  la misma  pasta 
(14,06%  de  2‐HBBH;  56,24%  de  carbono  UF  y  29,70%  de  parafina)  y  que  fueron 








En  la  Figura  V.27,  puede  apreciarse  como  la  intensidad  del  pico  de  la 
reoxidación de Ag+  permanecía  constante  con  un  valor  de  intensidad  de  50,59±0,72 
incluso después de tener almacenado el electrodo unas 8 semanas. Puede decirse que 
el  reactivo 2‐HBBH en  la pasta de  carbono  tiene una gran estabilidad  con el  tiempo 
































El  estudio  de  la  reproducibilidad  del método  propuesto  se  realizó midiendo 
sucesivamente una disolución de 100 μg/L de Ag+ con el electrodo de pasta de carbono 
preparado  como  se ha descrito anteriormente. Así, para  realizar  la determinación  se 
colocó  la muestra en  la celda electroquímica, se aplicó un  tiempo de acumulación de 
180 s, y un tiempo de reducción de 180 s para la reducción de la plata acumulada a un 
potencial de  0 V. Después de  cada  experimento  se  renovó  la  superficie  retirando  la 
pasta  del  extremo  del  electrodo  y  se  sustituyó  por  pasta  nueva.  Se  realizaron  12 
experimentos limpiando bien la celda y el soporte de los electrodos, enjuagándolos con 
una disolución de ácido nítrico  (Suprapur, Merck) al 0,5 % entre una medida y otra, 







Una vez que  se obtuvieron  señales  reproducibles  con  el  electrodo de pasta de 
carbono  estudiado,  se  procedió  a  realizar  la  recta  de  calibrado  en  las  condiciones 
óptimas establecidas. Las condiciones experimentales  fueron de 180 s para el  tiempo 
de purga,  tiempo de acumulación y  tiempo de  reducción y 0 V para el potencial de 
reducción. Se midieron concentraciones de 2 a 140 μg/L de Ag+ en un electrolito de pH 
1,  siendo  los  resultados  obtenidos  los  recogidos  en  la  Figura V.28. Como  se  puede 
apreciar en dicha figura,  la  intensidad de pico se ve  incrementada  linealmente con  la 
concentración de Ag+ presentando un rango lineal de 2 a 100 μg/L en las condiciones 








Tabla  V.15.  Reproducibilidad  de  la  señal  voltamperométrica 






































































El  límite de detección  fue calculado de acuerdo con  la ecuación L.D.=3/p y el 
límite de  cuantificación  según  la  ecuación L.D.=10/p  [IUPAC,  1997], donde es  la 
desviación estándar de la señal del blanco y p es la pendiente de la recta de calibrado.  
Se  realizaron  cinco  análisis  diferentes  de  una  muestra  de  blanco  en  las 







de  detección  de  0,1  ng/L  y  un  límite  de  cuantificación  0,34  ng/L.  En  este  caso,  se 
midieron siete muestras de blanco  formado por el electrolito obteniéndose una señal 





otros  metales  en  la  determinación  de  Ag+  por  el  método  propuesto  cuando  se 
encuentran en una concentración 100 veces superior a  la del metal en cuestión. Para 
ello, se prepararon disoluciones conteniendo una concentración de 100 μg/L de Ag+ en 
presencia  de  una  concentración  de  10  mg/L  de  cada  uno  de  los  iones  metálicos 
interferentes  y  se  estudió  la  variación  de  la  señal  electroquímica  de  Ag+  en  las 









Especie interferente  I (μA)  Recuperación (%)  Error relativo (%) 
Sin interferente  50,95  100  ‐ 
Tl+  50,63  99,36  ‐0,65 
Mn2+  50,16  98,44  ‐1,59 
Ni2+  49,18  96,52  ‐3,61 
Cr6+  52,55  103,14  +3,04 
Co2+  65,87  129,27  +22,64 
Fe3+  52,98  103,98  +3,83 
Zn2+  51,25  100,58  +0,58 
Cd2+  67,13  131,75  +24,10 
V5+  52,80  103,63  +3,50 
Al3+  51,00  100,10  +0,10 
Bi3+  51,38  100,83  +0,82 
Hg2+  42,68  83,75  ‐19,40 
As5+  64,51  126,61  +21,02 
Cu2+  53,25  104,51  +4,31 





 La  adición  de  los  metales  Cd2+,  Co2+  y  As5+  produjo  un  incremento  de  la 
intensidad de  la  señal  en un  24,10;  22,64  y  21,02%,  respectivamente, debido 
probablemente a un efecto catalítico de estas especies. 
 En sentido opuesto, la presencia de Hg2+ dio lugar a una interferencia negativa 

















medir  la Ag+  libre  en disolución,  se procedió  a  estudiar  la  respuesta  electroquímica 





de  las  muestras  a  1  mediante  una  disolución  de  ácido  nítrico  suprapur.  La 
determinación de Ag+ se  realizó aplicando un  tiempo de acumulación de 600 s y un 
tiempo de reducción de 420 s a 0 V. 
Los  resultados  obtenidos  se han  representado  en  la  Figura V.30,  en  la  que  se 
puede apreciar que el efecto de la complejación/precipitación de la plata con el cloruro 
comenzó  a  producirse  a  partir  de  una  concentración  de NaCl  de  5  g/L  cuando  la 
concentración  de  metal  era  de  10  ng/L,  dando  lugar  a  una  disminución  de  la 
concentración de Ag+ libre, y con ello una disminución de la señal electroquímica.  
A  partir  de  estos  resultados,  puede  comprobarse  que  el método  diferencia  el 





especiación,  al  igual  que  ocurre  con  la mayoría  de  las  técnicas  electroquímicas. No 
















Figura V.30. Relación  entre  la  señal  electroquímica  de Ag+  y  la  presencia  de  cloruros  en  la 




El método  desarrollado  fue  validado mediante  el  análisis  de  una muestra  de 
referencia certificada SLEW‐3 de agua de estuario, cuya salinidad era de 15 g/L. Por 
ello, y para favorecer la medida de la plata total la muestra fue diluida, incrementando 
la  labilidad  de  los  compuestos  de  plata.  Se  realizaron  dos medidas  de  la muestra 
diluida  4  veces  (salinidad  3,75  g/L)  y  se  determinó  la  concentración  de metal.  Los 


















SLEW‐3  3  2,96 ± 0,10  ‐1,33 
 







Los  resultados  obtenidos  se  compararon  con  los  valores  de  concentración 
calculados mediante  la  técnica  ICP‐MS. Como puede apreciarse en  la Tabla V.19, no 
existen diferencias significativas entre los valores obtenidos por el método propuesto y 




Muestra  pH  OD T (ºC) Salinidad (g/L) 
M1 7,41  3,08  21,90  0,60 
M2 7,82  5,09  18,60  1,20 














M1  16,40  16,96 ± 1,19  +3,41 
M2  16,80  17,05 ± 0,95  +1,49 
M3  47,50  47,16 ± 0,41  ‐0,72 
 
V.3.7.  Aplicabilidad  del método  propuesto  a  la  determinación  de  plata  coloidal. 
Especiación de plata iónica y plata coloidal 
Como se ha comentado anteriormente,  la plata  tanto en su estado  iónico como 
coloidal suele usarse para la desinfección de agua, como es el caso de agua de piscinas 
o  aguas  residuales  urbanas,  entre  otras.  Así,  debido  a  la  importancia  de  la 
determinación de la concentración de estas especies en este tipo de aguas y con objeto 




negativa del electrodo durante el proceso de reducción. De esta  forma,  tanto  la plata 
iónica  como  la  plata  coloidal  son  acumuladas  en  el  electrodo  y  están  en  su  estado 
reducido  justo  antes  del  momento  de  la  redisolución,  lo  que  permitiría  su 
determinación.  
Para  ello,  se  realizaron  varios  experimentos  en  las  condiciones  óptimas  del 
































Circuito abierto  ‐0,4 V  ‐0,4  +0,7  241  46,04 
Circuito abierto  0 V  0  +0,7  257  48,74 
Circuito abierto  0 V  ‐0,4  +0,7  245  50,30 




Circuito abierto  ‐0,4 V  ‐0,4  +0,7  240  15,17 
Circuito abierto  0 V  0  +0,7  245  3,72 
Circuito abierto  0 V  ‐0,4  +0,7  236  7,15 
Circuito abierto  0,1 V  0  +0,7  264  1,45 
Circuito abierto  0,1 V  +1  ‐1  171  4,03 
Circuito abierto  ‐  0  +0,7  296  0,95 
Circuito abierto  0,35 V  +1  ‐1  445  0,32 
0,1 V  ‐  0  +0,7  252  1,50 
 

































































las  dos  disoluciones  de  plata  utilizadas  en  el  estudio  anterior,  una  comercial 
estabilizada  con  citrato  de  sodio  (M1)  y  otra  preparada  en  el  laboratorio  sin 
estabilizador  (M2),  ya  que  se  conoce  que  estas  disoluciones  suelen  contener  una 
fracción  pequeña  de  plata  iónica  disuelta.  La  concentración  de  plata  total  fue 
determinada  directamente  por  el método  propuesto mediante  la  técnica  de  adición 
estándar.  La  fracción  de  plata  iónica  fue  determinada  en  las  mismas  condiciones 
después  de  filtrar  ambas  muestras,  a  través  de  un  filtro  “Nucleopore  Track‐Etch 
Membrane”  cuyo  tamaño  de  poro  era  de  15  nm,  realizando  el  análisis  del  filtrado 
obtenido  mediante  el  método  desarrollado.  El  contenido  en  plata  coloidal  fue 
calculado por diferencia  entre  la  concentración  total  y  la  concentración  iónica de  la 





comparar  los  resultados  obtenidos  por  ambos  métodos.  En  la  Tabla  V.21  se  ven 
reflejados  los  valores  de  concentración  de  las muestras  analizadas  donde  se  puede 
observar  que  no  hay  diferencias  significativas  entre  los  resultados  obtenidos  con  el 










Ag T (mg/L)  17,01 ± 0,02  17,19 ± 0,02  +1,10 
Ag I (μg/L)  3,85 ± 0,06  3,94 ± 0,02  +2,33 
Ag NP (mg/L)  17,00 ± 0,06  17,19 ± 0,03  +1,07 
M2 
Ag T (mg/L)  18,64 ± 0,07  18,13 ± 0,05  ‐2,71 
Ag I (μg/L)  66,64 ± 1,20  67,88 ± 0,93  +1,87 






empleando  los métodos voltamperométricos con distintos  tipos de electrodos para  la 
determinación  de Ag+  en muestras  de  diferente  naturaleza.  En  esta  comparativa  se 
incluyen  los métodos que hacen uso de  los electrodos químicamente modificados, ya 
que son el tipo de electrodos de estudio de este trabajo. 
Como  puede  observarse  comparando  estos  métodos,  siempre  existe  alguna 
limitación. Algunos aportan valores altos para el  límite de detección y otros utilizan 







Cabe  destacar  que  el  método  más  reciente  para  la  determinación  de  plata 






un  límite  de  detección  también  bajo  (1,12  ng/L),  encontrándose  dentro  de  los más 
pequeños, necesitando un tiempo de deposición de 3 min, el cual no es muy elevado. 




















































Cont.  Tabla  V.22.  Estudio  comparativo  de  metodologías  de  análisis  de  Ag+  por 
Voltamperometría 






















































































ASV:  Voltamperometría  de  redisolución  anódica;  CFE:  Electrodo  de  fibra  de  carbono;  CPE:  Electrodo  de  pasta  de 
carbono;  CV:  Voltamperometría  cíclica;  CWE:  Electrodo  de  alambre  recubierto  de  membrana  de  PVC; DPASV: 
Voltamperometría  de  redisolución  anódica  de  impulso  diferencial;  GCE:  Electrodo  de  carbono  vitrificado;  LSV: 
Voltamperometría de  redisolución  con  barrido  lineal; MCCE: Electrodo de  cerámica  con  carbón modificado; MCPE: 
Electrodo  de  pasta  de  carbono  modificado; ME:  Electrodo  de  mercurio; MGCE:  Electrodo  de  carbono  vitrificado 
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CAPÍTULO VI. CONTAMINACIÓN METÁLICA EN EL RÍO 











La  actividad  industrial  es  la  principal  fuente  de  riqueza  de  los  países 
desarrollados y los que están en vía de desarrollo. Sin embargo, en la mayor parte de 
los casos, el crecimiento industrial va acompañado de problemas de contaminación y 
la  degradación  del  medio  natural  debido  a  los  vertidos  de  aguas  residuales 
contaminadas. El aumento de  industrias y  el  crecimiento de  la población  en  todo  el 
mundo han provocado un enorme crecimiento de residuos contaminantes,  los cuales 
han de ser gestionados de  forma adecuada con el  fin de evitar  la  transferencia de  la 
contaminación al medio natural [Azapagic y col., 2004; Benhamou y col., 2007; Sutton 
y col., 2011; Saint‐Laurent y col., 2011; Garnier y col., 2012]. 
Uno  de  los  casos más  preocupantes  de  transferencia  de  contaminación  es  la 
presencia  de  compuestos  tóxicos  procedentes  de  la  industria  en  el  litoral  marino 
mediante  vertidos  directos  de  efluentes  industriales  o  domésticos,  y/o  indirectos 
mediante el transporte de los contaminantes a través de los ríos y arroyos que vierten 





litorales  se  detecte  la  presencia  de  contaminación  de  muy  diversa  naturaleza  con 
diferentes  niveles  de  contaminantes  químicos  y  bacteriológicos,  sales  inorgánicas 
disueltas y materia orgánica en fase particulada y disuelta de procedencia continental, 
así  como  concentraciones  variables  de  compuestos  tóxicos  permanentes  o 
bioacumulables,  entre  los  que destacan  los metales pesados  [Sundaray  y  col.,  2011; 
Wang y col., 2012], sobre  todo cobre, plomo y cinc,… y compuestos orgánicos como 
hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) y bifenilos policlorados (BPCs) [Sponza 
y Oztekin,  2011; Hong  y  col.,  2011; Gan  y  col.,  2011; Mu  y  col.,  2012; Montuori  y 
Triassi,  2012]  dependiendo  del  tipo  de  actividad  industrial  desarrollada.  Estos 
compuestos,  cuando  sus  concentraciones  sobrepasan  ciertos niveles, pueden  llegar a 
ser un factor de riesgo para el medio marino y para la salud humana.  
El presente trabajo de investigación tiene como propósito hacer un estudio de la 







el Mar Mediterráneo  y España  al  norte, Mauritania  al  sur  y  el Océano Atlántico  al 
oeste. Tiene una  larga  costa que  se  extiende  entre  el Mar Mediterráneo y  el Océano 
Atlántico a lo largo de 3.446 km. Se encuentra separado de España por menos de 20 km 
de  mar.  Su  población  es  de  31.992.592  habitantes,  correspondiendo  un  55,1%  a 
población urbana [Cerezo Monje y col., 2011]. 
Este país se caracteriza por un clima mediterráneo árido o semiárido en la mayor 
parte  de  su  territorio,  el  cual  sufre  la  escasez  de  agua  igual  que  muchos  países 
mediterráneos  debido  al  agotamiento  y  la  degradación  de  los  recursos  hídricos.  La 









de  22.200  millones  de  m3,  aunque  los  que  pueden  ser  técnica  y  económicamente 
movilizados no sobrepasan los 13.000 millones de m3. Los sectores de la agricultura y 
la  irrigación consumen cerca del 80% de  los recursos movilizados, el 20% restante es 
para otros usos  como doméstico,  turístico  e  industrial. La  tendencia de  los  recursos 
hídricos  per  cápita  es  cada  vez  más  preocupante,  siendo  descendente  debido  al 
crecimiento demográfico. Según datos de la dirección de Investigación y Planificación 
del Ministerio de Medio Ambiente, la disponibilidad por habitante y año en 1960 era 
de  2560 m3/hab/año; mientras  que  hoy  en  día,  se  sitúa  en  los  720 m3/hab/año  y  se 
estima que para el año 2020 este potencial habrá disminuido hasta los 520 m3/hab/año, 
lo cual es alarmante ya que se trata de una cifra situada muy por debajo del umbral de 
1.000 m3/hab/año  considerado  como  el  indicador  que define  el  estrés  hídrico de  un 
país. Además, ese potencial está amenazado por la sobreexplotación de la mayoría de 
las  capas  subterráneas  y  la  contaminación  generada  por  los  desechos  urbanos  e 
industriales así como por el uso cada vez más intenso de abonos químicos y pesticidas 
en la agricultura [Menchaca Martínez, 2010; Cerezo Monje y col., 2011]. 
Cabe destacar que  en Marruecos,  el 80% de  las aguas  residuales domésticas  e 
industriales de las zonas urbanas y rurales, se liberan en el medio ambiente sin ningún  
tipo  de  tratamiento  previo  [Cerezo Monje  y  col.,  2011].  Los  ríos  y  arroyos  reciben 
directamente el 30% de la contaminación total generada por el hombre [Barakat y col., 
2012]. Diversos  estudios  han  demostrado  que  varios  estuarios  y  ríos  se  encuentran 










residuos  industriales, se encuentran en  las ciudades de  la costa de Tánger (población 
640.000),  Tetuán  (población  454.000),  Nador  (población  215.000)  y  Al  Hoceima 
(población 139.000) [DG Environment European Comission, 2006]. 












gestión  integrada  de  los  recursos  hídricos  a  través  de  las  Agencias  de  Cuencas 
Hidráulicas,  la  regulación  tarifaria  de  los  usos  del  agua,  la  racionalización  de  las 








El  Fondo  Nacional  de  Descontaminación  (FODEP):  en  marcha  desde  1998,  en 
colaboración  con  el  Ministerio  de  Energía,  Minas,  Agua  y  Medio  Ambiente  y  la 
Agencia  Alemana  de  Cooperación  Financiera  (KFW),  con  el  fin  de  motivar  a  las 





economía de recursos y que  introduzcan  la dimensión ambiental en  la gestión de  las 
unidades industriales y artesanales según el estándar internacional. 








del  río  Oum  Er  Rbia,  y  mejora  del  acceso  al  agua,  desarrollo  de  colectores  y 
tratamiento  de  aguas  usadas.  Todo  este  desarrollo  se  enfoca  en  las  provincias  de 
Nador, Driouch, Safi, Youssoufia, Errachidia, Sidi Bennour, etc y otras 11 ciudades de 
la  cuenca Oum Erraba  situadas  en  las provincias de Azilal, Beni Mellal, Khouribga, 
Safi, Youssoufia y Settat. 
La Agencia Francesa de Desarrollo  (AFD)  (2010): con  la  financiación de proyectos 
para mejorar el rendimiento de la red de agua potable de la ciudad de Oujda. 




























La  provincia  de  Tánger  se  encuentra  en  el noroeste de  Marruecos,  con  una 
superficie de 1.195 Km2. Se caracteriza por un clima subtropical, suave y húmedo, por 
las  influencias  oceánicas,  con  una  pluviometría  media  de  800  mm/año  y  unas 










de un  entramado de  flujos  y  conexiones  entre dos  continentes, Europa  y África,    y 















Tánger  es  la  ciudad  industrial más  grande  del  norte  de Marruecos,  con  una 
población  de  aproximadamente  más  de  1  millón  de  habitantes  y  una  tasa  de 
crecimiento  anual  de  2,6%  (año  2004)  [Piniella,  2009]. Recibe  aguas  de  cuatro  ríos: 
Souani, Mghogha, Mlaleh y Chatt [Achab y col., 2007] que pasan por el centro del área 
metropolitana  de  Tánger  (Figura  VI.2).  Hasta  el  año  2007  no  disponía  de  ningún 
sistema de alcantarillado y todas las aguas residuales se descargaban directamente en 
ríos  cercanos  sin  ningún  tratamiento  previo  [Rodríguez‐Barroso  y  col.,  2009]. Estos 
ríos con un pobre aspecto estético apenas llevan caudal de agua, excepto en invierno, 
nunca han  sido usados para el abastecimiento de agua y  siempre han  servido  como 
una vía principal para la escorrentía urbana y aguas residuales industriales en la bahía 






alcanzando un 40% de  las descargas de aguas  residuales a  finales de 2007  [Empresa 
Amendis, 2005]. Esta situación ha creado una gran amenaza para la salud pública y ha 
impactado  las condiciones biológicas y geoquímicas de  los cuatro  ríos, y de  la bahía 
[Rodríguez‐Barroso  y  col.,  2010].  Frente  a  este  problema  ambiental,  se  propuso  la 
implantación de una estación de depuración de aguas residuales en 2007. Esta estación 
se  encuentra  en  funcionamiento  desde  2009  permitiendo  tratar  aproximadamente 
218.000 m3  de  aguas  residuales  por  día.  Después  de  un  tratamiento  primario  por 
decantación y  tratamiento de  lodos,  las aguas  tratadas  son vertidas en el mar a una 














cuenta  con más  de  180  empresas  en  diversos  sectores: metalurgia,  cerámica,  textil, 




Figura  VI.3.  Esquema  de  la  ubicación  de  las  empresas  de  la  zona  industrial  de  Tánger, 





de  las  industrias  textiles  (32%),  de  las  industrias  derivadas  de  la  agricultura  y  la 






























A  lo  largo del  “Grand Canal”  como  también  se  llama  al  río Mghogha  existen 
diferentes colectores (Figura VI.5), los cuales vierten directamente sobre sus aguas, sin 






grupos de  contaminantes:  efluentes  con  elevada  concentración de  sulfuros y  cromo, 
efluentes  ácidos  o  básicos  con  materia  orgánica  y  sólidos  en  suspensión, 
blanqueadores,  hipoclorito,  peróxido,  colorantes,  catalizadores,  detergentes, 
emulsionantes,  disolventes,  contaminación  atmosférica  de  SOx, CO, NOx,  fluoruros, 
escorias básicas relativamente ricas en fósforo, escorias de Al, escorias salinas, resinas 
ácidas,  compuestos  orgánicos de  azufre,  compuestos  clorados  y  compuestos  órgano 



























las  regiones  cercanas  a  las  descargas  de  aguas  residuales  domésticas  e  industriales 
ubicadas  a  lo  largo de  los  ríos de Tánger  (Souani y Mghogha)  encontrando que  las 
concentraciones  de  los metales  eran  superiores  en  el  sector  occidental  de  la  bahía, 





de  los cauces de  los ríos Souani y Mghogha que desembocan en  la Bahía de Tánger. 
Para ello, se efectuaron análisis de compuestos de carácter orgánico (materia orgánica, 
carbono orgánico), y diversos metales (Fe, Mn, Cu, Cr, Pb, Zn, Ni y Cd). Los resultados 
obtenidos mostraron  la  existencia de  elevada  contaminación de  tipo orgánica  en  los 
puntos  intermedios  de  ambos  ríos,  mientras  que  los  niveles  de  metales  pesados 
resultaron ser bajos según los niveles guía incluidos en las ʺRecomendaciones para la 









zona norte de Marruecos, de  las  cuales  sólo un punto  era de  la  zona de Tánger. Se 
analizaron metales  como Pb, Zn, Cu, Cr, Ni, Cd y Hg. En  las aguas no  se  encontró 


















(99‐105  μg/L), Zn  (3,5‐22  μg/L),  Fe  (16‐40,3  μg/L), Mn  (0,11‐3,01  μg/L)  y Ni  (4‐18,7 
μg/L) [El Arrim y col., 2010], y en los sedimentos superficiales de la misma: Cu (9‐58 
mg/kg), Pb  (8‐82 mg/kg), Zn  (14‐348 mg/kg), Cr  (33‐110 mg/kg) y Ni  (14‐52 mg/kg) 
[Achab y col., 2007], eran más bajas que las encontradas en los ríos. La concentración 
de estos elementos parece estar relacionada con las descargas de efluentes domésticos 
e  industriales  (productos  tóxicos,  detergentes,  metales  pesados,…)  que  llegan 
directamente a  la bahía por  los  ríos  (Souani y Mghogha) y  también con  la actividad 
portuaria (derrames de petróleo, productos químicos,…).  
En  la  presente  Tesis  Doctoral  se  aborda  la  evaluación  de  la  contaminación 
metálica  del  río Mghogha,  por  ser  el  de mayor  importancia  hidrológica  y  por  los 
vertidos que recibe de  las actividades antropogénicas e  industriales de  la ciudad, así 
como por el  impacto que sus aguas producen en  la desembocadura y en  la Bahía de 
Tánger. Cabe destacar que el río Mghogha es el más grande de los ríos de la ciudad de 
Tánger con una extensión de cuenca de 74 km2, una  longitud de 17 km, y por  tanto 
sustenta  a gran número de barrios que vierten  las  aguas  residuales  en  su  cauce. La 
pendiente media es de 1,2% y suele disponer de muy poco caudal, de hecho son  los 
vertidos  de  las  diferentes  industrias  instaladas  en  su  cauce  las  que  aumentan  su 
caudal. Tanto en  su  tramo alto donde  se ubica  la zona  industrial  como en el último 









de este estudio  radica en que a pesar de que  la mayoría de  las veces  los sedimentos 
actúan  como  sumidero de diferentes  contaminantes,  en ocasiones  los  contaminantes 
pueden resuspenderse y los sedimentos pueden convertirse en fuente de aporte de los 
mismos.  Por  ello,  se  estudió  la  fracción  fácilmente  lixiviable  de  los  metales  para 
conocer su biodisponibilidad y para dilucidar si se encuentran en concentraciones que 
puedan resultar perjudiciales. 
‐ Evaluación de  la calidad de  las aguas de  la playa de Tánger afectadas por  las 
aguas  continentales que  recibe,  especialmente  las del  río Mghogha,  así  como por  la 
actividad marítima de la costa. 
‐ Evaluación del nivel de contaminación de las aguas y los sedimentos de la costa 
a  una  cierta  distancia  de  la  playa,  realizando  la  especiación metálica  con  objeto  de 
definir su potencial disponibilidad hacia  la biota, estudiando así  la dispersión de  los 
contaminantes hacia el exterior. 










facilidad  y manipulado  en  el  laboratorio  sin  que  por  ello  deje  de  representar  con 





mucho  cuidado,  con  objeto  de  garantizar  que  el  resultado  analítico  represente  la 
composición  real,  utilizando  equipos  y metodologías  adecuados  que  eviten  errores 
durante el proceso.  
Para  la realización del presente  trabajo se planificó un muestreo en  tres etapas 











Durante el primer muestreo  (Octubre, 2003), se realizó  la  toma de muestras de 
sedimentos en el río Mghogha de forma paralela a la zona  industrial de la ciudad de 
Tánger, por ser  la zona de  influencia más cercana y donde se producen directamente 





de  río,  las muestras de  sedimentos  fueron  tomadas directamente  con  pala de  acero 
inoxidable,  y  almacenadas  en  bolsas de  plástico  con  cierre  hermético  y  numeradas. 






























las  extracciones  en  profundidad  (Figura  VI.8).  Se  decidió  tomar  una  muestra  de 
sedimento  en  el  punto  A  en  la  zona  portuaria  por  ser  un  lugar  con  mayor 
contaminación. Además la bibliografía describe la zona noroccidental de la bahía con 









































superficiales,  las  otras  dos  personas  fueron  las  encargadas  de  realizar  la  toma  de 
muestra  propiamente  dicha.  La  primera  de  ellas,  “manos  sucias”,  debía  sostener  el 
extremo  de  salida  del  agua  y  facilitar  el material  que  iba  a  ser  utilizado  en  cada 
momento,  así  como  realizar  las  operaciones  de  encendido  y  apagado  de  la  bomba 
peristáltica empleada para succionar el agua. La otra persona, “manos limpias”, debía 
mantener el mínimo contacto con todo el material y sólo tomaba los recipientes en los 
que  se  iba  a  recoger  la muestra  utilizando  guantes  de  plástico  en  todo momento 














La  toma de muestras de agua en  la  costa a una  cierta distancia de  la playa  se 
realizó en barco siguiendo una ruta paralela a la orilla (Noviembre, 2008). Se tomaron 5 












en  aguas.  En  la misma  embarcación  se  procedió  al  filtrado  de  las  aguas  “in‐situ” 
(Figura VI.11). Cabe señalar que  las condiciones meteorológicas de este muestreo no 
fueron muy favorables, con vientos racheados y leves precipitaciones. 
En  ambos muestreos  se  tomaron  dos  tipos  diferentes  de muestras:  agua  sin 
filtrar para evaluar el contenido metálico  total y agua  filtrada para  la determinación 
del  contenido  metálico  disuelto.  Esta  diferenciación  se  realiza  debido  a  que  la 
biodisponibilidad metálica es diferente en ambos casos, siendo  la  fracción disuelta  la 
que  suele  presentar  mayor  biodisponibilidad  en  comparación  con  la  fracción 
particulada. Así, se tomaron de cada punto las siguientes muestras: 
‐ 500 mL de agua  sin  filtrar que  se acidificaron  con 1 mL de HNO3  (Merck,  calidad 
Suprapur)  al  llegar  al  laboratorio  y  se  dejaron  a  temperatura  ambiente  unas  dos 
semanas antes de  ser  congeladas, para que  el ácido pudiera  lixiviar  los metales que 
podían haberse adsorbido en las paredes del recipiente de plástico, y se conservaron a ‐
20  ºC  hasta  su  análisis.  Para  el  análisis  de  Fe  se  acidificaron  las muestras  de  agua 
mediante adición de 2 mL/L de HCl (Merck, calidad Suprapur). 
‐ 500 mL de agua  filtrada “in‐situ” a  través de  cartuchos de  filtración  con  filtros de 
membrana de 0,45 micras de  tamaño de poro  (Whatman groundwater  filter capsule, 
0,45 μm 29705‐92, Cole‐Parmer Instrument Co. Illinois U.S.A.), conectados en línea con 
la bomba peristáltica y el recipiente recolector  (Figura VI.11), y almacenada en botes 











El  agua  se  depositó  en  las  botellas  de  toma  de muestra  que  se  cerraron  y  se 








Con  objeto  de  evitar  la  contaminación  de  las  muestras,  el  material  y  los 

















6. Antes  de  la  toma  de muestra  se  quita  el  precinto  y  se  abren  las  bolsas  de 
plástico. Mediante  la  colaboración  de  dos  personas  se  enjuagan  los  botes  con  agua 
Milli‐Q y se guardan en dos bolsas de plástico de autocierre, una dentro de otra. Se 
necesita  la  colaboración de  dos  personas  ya  que  una  solamente manipula  los  botes 






















4. Se vacían y  se enjuagan  con agua Milli‐Q para eliminar  los  restos de ácido. 





cartuchos  se  lavan  “in‐situʺ  varias  veces  con  el  agua  antes  de  tomar  la  muestra 
definitiva de la misma. 





sometido  todo  el material  empleado  en  el  laboratorio  (matraces,  pipetas,  puntas de 
micropipetas, portafiltros, embudos, probetas, etc,…). A  continuación  se detallan  los 
procedimientos y secuencias de lavado seguidos: 






















que  se  deben  controlar  en  el  pretratamiento  de  las  muestras,  especialmente  la 
temperatura. Dependerá de  los  elementos metálicos que  se pretenden  analizar. Hay 
diversidad  de  criterios  a  la  hora  de  elegir  este  parámetro,  se  usan  valores  de 
temperatura  que  oscilan  desde  la  temperatura  ambiente  hasta  110  ºC.  Si  se  desea 






Se ha demostrado que  los  sedimentos  secados al aire  son homogéneos,  lo que 
facilita la toma de submuestras representativas, y que muchos metales pesados y otros 
elementos  traza  son  estables  y  se  conservan  invariables  durante  meses  e  incluso 
durante años  [Ure, 1994]. No obstante,  en  las  recomendaciones de OSPAR  se  indica 











(2 μm) y  limos  (2‐63 μm). En esta  fracción se concentran  la práctica  totalidad de  la 
materia  orgánica  y  de  los metales  pesados  según  los  estudios  de  diversos  autores 
[Förstner  y  Salomons,  1980;  Förstner  y Wittmann,  1981;  Sakai  y  col.,  1986].  Los 
sedimentos se pasan a través de un tamiz de nylon de 63 μm de paso de luz de malla 
para separar  la fracción más fina y al mismo tiempo se consigue  la homogeneización 
del  material  a  estudiar  [Förstner  y  Salomons,  1980;  Salomons  y  Förstner,  1984; 
Horowitz y Elrick, 1987; Calmano y Ahlf, 1996; Monhen, 1997; Vesk y Allaway, 1997; 




Uno  de  los  factores  que más  influyen  en  la  composición  geoquímica  de  los 
sedimentos es la granulometría de las muestras. En general a medida que aumenta el 
tamaño  de  grano  disminuyen  las  concentraciones  de metales  [Drifmeyer  y Odum, 
1975; De Groot y col., 1982; Horowitz y Elrick, 1987]. 
Los sedimentos están formados por un conjunto de materiales de tamaños muy 









































<2  2‐63  >63    Müller y col., 1980 
<2  2‐60  >60   
Helios‐Rybicka, 
1983 
<2,8  2,8‐44  44‐1400  >1400  Amore y col., 1983 
 
 
En  este  trabajo  y  para  la  realización  del  análisis  granulométrico,  todas  las 
muestras de sedimentos se secaron en la estufa P‐SELECTA a una temperatura entre 40 
y 60 ºC durante 24 horas, ya que según diversos autores las pérdidas de los elementos 
químicos  más  volátiles  como  son  el  arsénico  y  el  mercurio  son  mínimas  en  esas 
condiciones  [Pillary  y  col.,  1971;  Iskandar  y  col.,  1972;  Aggett  y  Giennys,  1985; 






limo+arcilla)  (Figura VI.12) utilizando dos  tamices CISA: uno  con bastidor de  acero 









En este  trabajo se ha establecido  la naturaleza mineralógica de  las muestras de 
sedimentos a través de su estudio por difracción de Rayos X. El equipo utilizado fue 
un difractómetro de Rayos X, modelo Philips PW 1830 (condiciones de trabajo: 40 Kw, 
40 mA).  Para  este  estudio  se  empleó  la  fracción  arcillosa  de  las muestras  ya  que 
muchos  minerales  de  arcilla  tienen  generalmente  una  forma  plana  y  pueden  ser 











col.,  1993;  Förstner,  1993; Grousset  y  col.,  1999].  Estas  sustancias  tienen  una  gran 
influencia  en  las  propiedades  químicas  y  físicas  de  los  sedimentos,  tales  como 








una  de  las muestras  convenientemente  homogeneizadas  para  evitar  agregaciones  y 
heterogeneidad  de  este  tamaño  de  partícula,  se  colocaron  en  crisoles  de  porcelana 
previamente tarados y se calcinaron en un horno mufla a 550 ºC durante 30 minutos. 










Como  se  ha  comentado  anteriormente,  para  la  determinación  de  los metales 
pesados en  las muestras de sedimentos, se utiliza  la fracción más fina de  los mismos 
(63 m). Así,  se  evaluaron metales  como Zn, Pb, Cd, Cu, Fe, Hg, Ni, Co, Cr y As 
debido  a  su  importancia  tanto  como metales  tóxicos, metales  esenciales  o metales 
frecuentemente  encontrados  en  muestras  medioambientales.  Los  protocolos  de 
extracción  empleados  fueron  validados  utilizando muestras  de  referencias.  Para  la 








Dependiendo del  tipo  y de  la  concentración del metal  en  los  extractos de  las 
muestras  de  sedimentos,  se  utilizaron  varias  técnicas  de  análisis:  espectroscopía  de 
absorción  atómica  con  llama  (FAAS)  (equipo  Solaar  M‐Series  Unicam  Thermo 
Elemental, Reino Unido)  para  el  análisis  de  Fe  dadas  las  concentraciones  altas  que 
presentó  este  metal  en  las  muestras  estudiadas  y  con  generación  de  vapor  frío 
(CVAAS)  para  la  determinación  de Hg  (equipo Unicam  939 AA  Spectrometer,  con 
accesorio  Unicam  VP90).  El  resto  de  los  metales  se  determinaron  mediante  la 








Para  la  determinación  del  contenido  metálico  total  de  las  muestras  de 
sedimentos,  se  aplicó  un  procedimiento  de  digestión  ácida  empleando  radiación 
















digestión  completa  de  las  muestras,  se  decidió  aplicar  a  las  mismas  la  digestión 
asistida por microondas. Para ello, se colocaron 0,1 g de la fracción muy fina en vasos 
de teflón a los que se añadieron 0,6 mL de HF al 48%, 2 mL de ácido nítrico y 0,8 mL de 
H2O2,  todos de  calidad Suprapur, y  se dejaron  12 horas  en  contacto  con  la muestra. 




Q) utilizando matraces de  teflón de 50 mL de  capacidad. Las muestras obtenidas  se 




La  fase  lixiviable  de  un  sedimento  incluye  los metales  débilmente  retenidos, 
debido a interacciones electrostáticas y especies que pueden ser liberadas por procesos 
de  intercambio  iónico. Los  reactivos que se suelen utilizar para obtener esta  fracción 
son electrolitos en disolución acuosa, tales como sales de ácidos fuertes y bases o sales 




priori  parecer  más  efectivo  que  el  empleo  de  cationes  monovalentes,  pero  se  ha 
demostrado que  el uso del  ión  4NH   facilita  el desplazamiento de  los  iones  que  se 
encuentran  en  posiciones  de  intercambio  difíciles  (posiciones  de  intercambio  de 
vermiculita). Los complejos metálicos formados con los iones acetato son ligeramente 
más estables que por ejemplo los formados como clorocomplejos. Todo esto favorece el 





extraídos. Además, debido  a  la  capacidad  reguladora de pH de  este  extractante,  las 
variaciones  en  este  parámetro  durante  el  proceso  de  extracción  son  reducidas. No 
obstante,  en  algunos  casos  puede  extraerse  el  contenido metálico  de  la  fase  sólida 
asociada a la fracción de carbonatos.  
El  procedimiento  de  la  extracción  consistió  en  colocar  en  un  erlenmeyer  una 
cantidad de 5 g de la fracción arcillo‐limosa (<63 m), a la que se adicionaron 33 mL de 
acetato  amónico  1 mol/L  y  se  agitó  con  un  agitador  de  desplazamiento  horizontal 
modelo  Promax  2020  (Heidolph,  Alemania),  durante  7  minutos.  El  líquido 
sobrenadante se decantó y se recogió en un matraz de 100 mL. Se repitió la extracción 





Para  la  especiación metálica de  los  sedimentos,  se  sometieron  las muestras  al 
proceso de extracción secuencial propuesto por el “Bureau Community of Reference” 
BCR  (Programa  de Medición  y  Ensayo  de  la Comisión  Europea)  [Davidson  y  col., 




todas  estas  sugerencias  de modificación  del  protocolo  original  en  el  análisis  de  las 
muestras de sedimento estudiadas en este trabajo.  
La  extracción  secuencial  se basa  en un proceso  en  tres  etapas  en  las  cuales  se 
emplean  diversos  agentes  extractantes:  ácido  acético  en  la  primera  fase,  cloruro  de 









































Figura  VI.13.  Esquema  de  extracción  secuencial  “BCR”  para  el  análisis  de  metales  en 
sedimentos 
 










y,  por  tanto,  la  más  fácilmente  disponible  desde  el  punto  de  vista 
medioambiental. 
 Fase  II  o  Fase  reducible:  contiene  los metales  que  son  fácilmente  reducibles, 
normalmente  asociados  a  los  óxidos  de  hierro  y  manganeso.  Estos  metales 
pueden ser liberados a la columna de agua si el sedimento cambia de un estado 
oxigenado  a  uno  anóxico,  hecho  que  podría  ser  causado  por  la  actividad  de 
microorganismos presentes en el sedimento. 








A  continuación  se  describe  detalladamente  la metodología  empleada  en  cada 
una de las fases del protocolo de extracción secuencial BCR aplicado en este trabajo. 
 





















Se  continuó  la  extracción  añadiendo  40 mL  de  cloruro  de  hidroxilamonio  0,5 
mol/L, recién preparado y estabilizado a pH 1,5 con ácido nítrico al residuo de la fase I. 
Se  agitó  la muestra mecánicamente durante  16  horas  a  150  traslaciones por minuto 
inmediatamente después de añadir el extractante y de romper el residuo por vibración 
mediante  ultrasonidos.  Una  vez  finalizada  la  extracción  y  siguiendo  el  mismo 
procedimiento descrito para  la  fase  I, se separó el extracto del residuo y se  lavó este 
último preparándolo para la extracción de la fase III de la muestra de sedimento. 
 







hora  más  a  una  temperatura  de  85  ºC  en  un  baño  de  agua  (Precisterm  de  20  L 
6000141/6000388),  agitando  manualmente  de  forma  ocasional  durante  la  primera 



















Para  la obtención de esta  fase se pesó el residuo procedente de  la  fase  III, y se 
aplicó el mismo procedimiento de digestión ácida con radiación infrarroja utilizado en 






Se  han  considerado  una  serie  de  parámetros  físico‐químicos  que  sirven  para 





agua  de  mar.  Por  otro  lado,  los  metales  pueden  interaccionar  con  la  materia 
particulada, así como con la materia orgánica disuelta (formación de complejos), por lo 












biológicos  mediados  por  enzimas.  La  subida  del  pH  de  las  aguas  produce  la 
precipitación de  la mayoría de  los metales pesados posibilitando su  retención en  los 
sedimentos. Los valores de pH en las aguas naturales varían habitualmente entre 7,2 y 
7,6. En las aguas muy calcáreas puede alcanzar valores algo mayores, sin embargo en 
las aguas procedentes de  terrenos pobres en  silicatos o  calizas, el pH  tiene un valor 
próximo a 7. El agua de mar es ligeramente alcalina, con un valor de pH entre 7,5 y 8,4 
el  cual depende de  la  temperatura;  si  ésta  aumenta,  el pH disminuye  y  tiende  a  la 
acidez. Para la vida acuática es recomendable un pH entre 6 y 7,2. 
La salinidad de  las aguas naturales es un parámetro considerado significativo, 
ya que  la  cantidad de  sales presentes  en disolución  afecta  a determinados procesos 
físicos  importantes,  así  como  a  otras  propiedades  del  agua,  tales  como:  densidad, 
viscosidad,  tensión  superficial,  presión  osmótica,  punto  de  fusión  y  ebullición  y 
solubilidad de gases. Este parámetro  indica el grado de mineralización de  las aguas 




con el  incremento de  la  temperatura, así como  la presión de vapor de  saturación en 
superficie  cuyo  valor  aumenta  con  la  temperatura,  y  la  solubilidad de  los  gases  (la 
solubilidad  del  oxígeno  disminuye  al  aumentar  la  temperatura).  En  general  un 
aumento  de  la  temperatura  acelera  la  velocidad  de  las  reacciones  químicas  y 
bioquímicas  y  suele  favorecer  los  procesos  de  redisolución  y  resuspensión  de  los 
sedimentos, además de acelerar la velocidad de las reacciones químicas y bioquímicas.  
Los niveles de oxígeno disuelto en aguas naturales y residuales dependen de la 
actividad  física,  química  y  bioquímica  del  sistema  de  aguas.  El  análisis  de  este 
parámetro  es  una  prueba  clave  de  la  contaminación  en  las  muestras.  Las  aguas 





Normalmente,  un  nivel  bajo  de  oxígeno  disuelto  indica  contaminación  con materia 
orgánica,  aguas  sépticas,  mala  calidad  del  agua  e  incapacidad  para  mantener 
determinadas formas de vida. 
El  carbono  orgánico  en  las  aguas  puede  ser  utilizado  como  parámetro  de 
trazabilidad  de  fuentes  y  sumideros  de  compuestos  de  naturaleza  orgánica  e 
indicativos  también  del  grado  de  actividad  biológica  microscópica  en  el  agua.  Su 





























Con  el  fin  de  determinar  el  contenido  total  de  los  metales  en  las  aguas 
muestreadas,  se  aplicó  a  las  muestras  de  agua  no  filtrada  el  Método  EPA  3015, 
consistente  en  la  digestión  asistida  por  microondas  para  muestras  acuosas  que 
contienen  sólidos  en  suspensión. Para  ello,  se  depositó  en  un  vaso  de  digestión  de 
teflón de 100 mL de capacidad, previamente lavado con una disolución 1:1 HCl/HNO3 
al 10%, un volumen de 45 mL de  la muestra previamente descongelada, a  la que  se 
añadieron unos 5 mL de ácido nítrico de calidad Suprapur  (Merck, Alemania). De  la 
misma manera, se preparó en uno de los vasos de digestión, un blanco de preparación 
constituido  por  45  mL  de  agua  desionizada  (Milli‐Q)  y  5  mL  de  ácido  nítrico 
concentrado Suprapur. La concentración real de los metales en las aguas digeridas se 




(Milestone,  Italia).  El  aparato  de  microondas  se  programó  de  acuerdo  a  las 
especificaciones  del  fabricante  e  instrucciones  de  uso  del  mismo.  Se  escogió  una 
secuencia  de  calentamiento  que  le  permitía  a  la muestra  alcanzar  160±4  ºC  en  20 
minutos, y luego le permitía alcanzar lentamente 165‐170 ºC durante los siguientes 10 
minutos. Este programa se logró aplicando en la primera fase una potencia de 650 W y 
400 W  en  la  segunda. Después del proceso de digestión,  la muestra  se dejó  enfriar 
durante una hora con el ventilador del equipo hasta alcanzar una temperatura inferior 
a 60 ºC antes de abrir la camisa a presión. Una vez a temperatura ambiente, se pesaron 
los vasos de digestión, y  si  la masa  registrada después de  la digestión disminuía en 










Para  la determinación del contenido metálico disuelto  las muestras  filtradas se 










En  este  trabajo  se analizaron  en  las muestras de agua  los  contenidos  totales y 
disueltos  de  los metales Zn, Cd, Cu,  Pb,  Fe, Ni, Co  y Hg.  El metal  particulado  se 
obtuvo  por  diferencia.  Para  estos  análisis  se  utilizaron  los  siguientes  equipos 
instrumentales: 
‐  757 VA Computrace Stand  (Metrohm, Suiza),  controlado mediante  el  software VA 
Computrace 2.0, con la interfase 5326 VA Computrace Interfase (Metrohm, Suiza) para 
el  análisis  de  los metales  Zn,  Cd,  Cu  y  Pb  por  voltamperometría  de  redisolución 
anódica de  impulso diferencial  (DP‐ASV) y de Fe, Ni y Co por voltamperometría de 
redisolución catódica adsortiva de impulso diferencial (DP‐AdCSV). 
‐ Absorción Atómica  Solar M‐series  Spectrometer  (AAS)  acoplado  al  accesorio HG 




Las  medidas  de  estos  metales  se  realizaron  por  duplicado  mediante 
voltamperometría de redisolución anódica de impulso diferencial (DP‐ASV) aplicando 































óptimo  del método  para  el  análisis  de  Fe mediante  la  disolución  reguladora  PIPES 
(ácido  piperazina‐1,4‐bis(2‐etanosulfónico).  El  hierro  en  las  muestras  de  agua  fue 





complejante del metal  en  cuestión. Para  ello,  se  adicionaron  a  20 mL de  la muestra 
diluida: 0,4 mL de una disolución 0,002 mol/L del reactivo quelatante (1N2N) disuelto 















Las medidas  de Ni  y Co  se  realizaron  por  voltamperometría  de  redisolución 
catódica  adsortiva  (DP‐AdSV)  aplicando  el método publicado por Metrohm para  la 
determinación  simultánea de estos dos metales  [VA Application Note No. V‐69]. El 
procedimiento empleado para el análisis de Ni y Co requiere el uso de  la disolución 
cloruro  amónico/amoníaco  (NH4Cl/NH3)  como  disolución  reguladora  de  pH  y  el 
reactivo dimetilglioxima (DMG) como agente complejante de los metales en cuestión. 
En este caso también fue necesario subir el pH de las muestras a un valor próximo a 9 
por  adición de NH3  Suprapur,  antes de  ajustarlo  al pH del método  (pH  9,3)  con  la 
disolución reguladora NH4Cl/NH3. Para ello se adicionaron 5∙10‐4 mol/L de DMG y 0,2 
mol/L de NH4Cl/NH3 a 10 mL de  la muestra colocada en  la celda electroquímica. Se 
midieron  las muestras  de  agua  por  duplicado mediante  aplicación  de  la  técnica  de 





























Durante  la  realización  de  todos  estos  análisis,  las  medidas  de  pH  de  las 
disoluciones  en  el  laboratorio  se  realizaron  empleando  un  pH‐metro micropH  2001 












fracciones  según  el  tamaño  de  partículas:  grava,  arena  y  limo‐arcilla.  En  la  Figura 
VI.14  (ver datos  en  la Tabla A.9.1 del Anexo  9)  se han  representado  los  resultados 
obtenidos,  que  indican  que  las muestras  estudiadas  presentaron  fundamentalmente 

























































































en  la mayoría  de  las muestras,  pues  la  naturaleza  del  fondo  del  canal  tiene  poca 





La  composición  mineralógica  consistió  principalmente  en  cuarzo  (SiO2),  calcita 




y  col.,  2007].  Las  muestras  de  la  desembocadura  presentaron  también  cierto 
conteniendo  en  minerales  derivados  de  compuestos  inorgánicos  del  grupo  de  los 

















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































las  aguas  de  distribución,  alcanzando  valores  ligeramente  superiores  en  zonas  con 
vertidos característicos, sobre todo en el punto 16 (pH = 8,44) y en los siguientes: punto 
4 (pH = 8,3), punto 7 (pH = 8,3), punto 9 (pH = 8,2),  punto 24 (pH = 8,1) y punto 34 (pH 





puntos mezclarse  con  el  agua  de mar  en  la  desembocadura.  Esta mezcla  de  aguas 

































































































































































En  las  muestras  de  sedimentos  del  río  Mghogha  se  decidió  determinar  los 
metales  fácilmente  disponibles,  debido  a  que  son  los  que  representan  un  peligro 




encuentran  las  concentraciones metálicas de  los  extractos  lixiviados de  las muestras 
estudiadas, los cuales han sido representados en las Figuras VI.18, VI.19 y VI.20. En la 
Tabla  VI.3  se  han  incluido  los  valores  medios,  mínimos  y  máximos  para  las 
concentraciones metálicas  encontradas  en  la  zona  de  estudio  para  cada  uno  de  los 
metales analizados. 














Metal  Media ± SD  Valor mínimo  Valor máximo 
Zn  1092 ± 1958  171  12222 
Cd  25,79 ± 23,19  0,99  129,3 
Pb  201 ± 181  0,00  997 
Cu  306,7 ± 240,1  0,00  1089,9 
Fe  1840 ± 3477  181  20102 
Hg  250 ± 1343  0,00  8521 
Cr  11,51 ± 10,14  0,20  46,3 
As  5,64 ± 35,66  0,00  225,56 
 
Los valores de  la  concentración de Zn, Cd y Pb en el extracto  lixiviado de  las 
muestras  de  sedimentos  estudiados  están  representados  en  la  Figura  VI.18.  Como 
puede  apreciarse,  se  obtuvo  siempre  la  misma  tendencia  para  los  tres  metales, 
oscilando los valores en torno a un valor medio a lo largo de todo el recorrido (Zn: 500 






















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































valores  de  comparación,  tales  como  niveles  fondo de  sedimentos  no  contaminados, 
tanto  de  naturaleza  de  esquisto  (”shale”)  como  suelos  carbonatados.  Igualmente  se 
recogen niveles guía para  la protección de  la vida acuática en sedimentos  fluviales y 
marinos  propuestos  por  el  gobierno  canadiense  (ISQG:  Interim  freshwater  sediment 
quality guidelines), indicándose también aquellos niveles bajo los cuales existen efectos 
probables  sobre  la  vida  acuática  (PEL:  Probable  effects  levels).  Por  último,  se  han 
detallado  los  criterios  establecidos  por  la NOAA NS&T  (US National Oceanic  and 
Atmospheric Administration: Oficina norteamericana para la Administración Nacional 
del Océano y  la Atmósfera)  cuyos  índices definen  la presencia de  efectos biológicos 
sobre  la  vida  acuática:  ERL  (concentraciones  con  efectos  biológicos  bajos)  y  ERM 
(concentraciones con efectos biológicos considerables).  
No obstante, hay que  indicar que estos valores corresponden a concentraciones 
totales  y  en  este  trabajo  se  han  evaluado  las  concentraciones más  disponibles  del 
































ISQ PEL  ISQ PEL 
Zn  95  20  124  271  123  315  150  410 
Cd  0,3  0,035  0,7  4,2  0,6  3,5  1,2  9,6 
Pb  20  9  30,2  112  35,0  91,3  47  220 
Cu  45  4  18,7  108  35,7  197  34  270 
Fe  47000  4000  ‐  ‐  ‐  ‐  NT  NT 
Hg  0,4  0,04  0,13  0,70  0,17  0,486  0,15  0,71 
Cr  90  11  52,3  160  37,3  90,0  81  370 
As  13  1  7,24  41,6  5,9  17  8,2  70 
Ni  68  20  15,9  42,8  ‐  ‐  20,9  51,6 
































ISQG PEL ISQG PEL
Zn  950  200  1240  2710  1230  3150  1500  4100 
Cd  3  0,35  7  42  6  35  12  96 
Pb  200  90  302  1120  350  913  470  2200 
Cu  450  40  187  1080  357  1970  340  2700 
Fe  470000  40000  ‐  ‐  ‐  ‐  NT  NT 
Hg  4  0,4  1,3  7,0  1,7  4,86  1,5  7,1 
Cr  900  110  523  1600  373  900  810  3700 
As  130  10  72,4  416  59  170  82  700 
Ni  680  200  159  428  ‐  ‐  209  516 
Co  190  1  ‐  ‐  ‐  ‐  NT  NT 
 
Comparando  los  niveles  metálicos  fácilmente  disponibles  en  los  sedimentos 
estudiados con los diferentes niveles guía de calidad se puede destacar que: 
‐ Cinc 
Para  el  cinc,  solo  algunos puntos  al  final del  río  retienen  este metal,  tales  como  los 
puntos 31, 34, 35, 36, 37 y 38, donde se superan los niveles guía de calidad (ISQG) y los 
niveles con efectos biológicos bajos (ERL). Se superan los niveles con efectos probables 









llegando  en  varios  casos  a  superar  los  niveles  guía  con  efectos  probables  para  la 
protección de la vida acuática (PEL) en muestras como: 4, 10, 12, 15, 18, 23, 31, 35, 36 y 






efectos  biológicos.  No  obstante,  no  es  destacada  la  contaminación  por  este  metal, 
aunque si deben de controlarse los vertidos que pueden ser esporádicos y puntuales. 
‐ Cobre 
El  cobre  es  retenido  en  el  sedimento  de  forma  alternante  entre  los  puntos 




Este  metal  presenta  poco  carácter  nocivo  desde  el  punto  de  vista 
medioambiental, por  lo que su presencia requiere de muy altas concentraciones para 
que se superen los criterios de calidad. En las muestras de sedimento sujetas a estudio, 
la  concentración  de  hierro  fácilmente  disponible  es muy  inferior  en  relación  a  los 
valores de fondo. 
‐ Mercurio 



















y  las  tendencias de  comportamiento de  las variables  analizadas  se  aplicó  el  análisis 
factorial por componentes principales (PCA). El empleo de esta herramienta estadística 
permite establecer agrupaciones de variables (factores) que expliquen la configuración 
del  conjunto de  los datos y  ayuden  a definir  la variabilidad del  sistema. El  análisis 
factorial  consiste  en  identificar  variables  fundamentales  o  factores  subyacentes 





diseña el conjunto de unidades ambientales sobre  los que se realiza  la medida de  las 
variables manifiestas, obteniéndose así la matriz de datos. Las combinaciones lineales 
de las variables manifiestas, obtenidas en función de criterios racionales que modelan 







son  variables  latentes  que  modelizan  las  principales  tendencias  presentes  en  el 
conjunto de datos. 
Estas  estructuras  latentes  se descubren mediante  la  aplicación de una  serie de 
herramientas estadísticas. Una de las operaciones de procesado es la rotación propia y 
el  análisis  de  los  vectores  obtenidos.  La  proyección  sobre  el  plano  de  una  nube  de 
puntos multidimensional  puede  ofrecer  visiones muy  ilustrativas  de  las  estructuras 
que  contiene.  Para  ello,  es  necesario  seleccionar  cuidadosamente,  mediante  la 
aplicación  de  criterios  racionales,  el  plano  de  observación. Mediante  rotaciones  se 
construyen modelos del conjunto de datos, buscando secuencialmente  las direcciones 






se  construye  un  vector  que modela  el  conjunto  de  datos,  la  varianza  total  queda 
dividida  en  dos:  la  explicada  por  el  vector  y  la  residual,  pudiéndose  expresar  de  la 
forma: ST2 = Sexp2 + Sres2. Si el vector es un componente principal, su varianza explicada, 
Sexp2,  se denomina  autovalor. Un vector describe adecuadamente una  tendencia  en un 
conjunto de datos cuando, en comparación con otras direcciones del espacio, los datos 
están  fuertemente  expandidos  en  la  dirección  del  vector.  En  tal  caso,  el  vector 
constituye  un  buen  modelo  del  conjunto  de  datos  multidimensional,  la  varianza 
explicada por el mismo es alta y, en consecuencia, la varianza residual es pequeña. Los 
factores  se  hallan,  precisamente,  siguiendo  el  criterio  de  hacer máxima  la  varianza 
explicada, o  lo que es  lo mismo, hacer mínima  la varianza  residual. Otro parámetro 
característico  es  la  varianza  explicada  acumulada,  la  cual  indica  el  porcentaje  de 
información  contenido  en  el modelo  respecto  a  la  información  total  contenida  en  la 







Previo  a  la  aplicación  del  análisis  factorial  por  componentes  principales  se 
estandarizaron  los  datos mediante  la  sustracción  a  cada  valor  del  promedio  de  los 
valores y dividiendo este resultado por la desviación estándar para cada variable. Los 
datos  estandarizados podían  así  ser  tratados  con  igual  importancia. Para  realizar  el 
análisis se aplicó la rotación Varimax de los factores, con objeto de simplificar la matriz 
mediante  la  maximización  de  la  varianza  del  cuadrado  de  las  cargas  para  cada 
variable. La  extracción de  factores  se  calculó para  el máximo de  factores posibles y 
para  la  selección  de  los más  representativos  se  aplicó  la  conocida  regla  de Kaiser, 
según  la  cual  se  consideran  como  significativos  aquellos  factores  cuyo  autovalor  es 
mayor de 1 [Kaiser, 1960].  
El  análisis  PCA  aplicado  a  la  granulomería  del  sedimento,  el  contenido  en 
materia orgánica y los niveles de metal lixiviados, dio como resultado la obtención de  
cuatro  factores  significativos  que  representaron  el  comportamiento  de  las  variables 
estudiadas  en  muestras  de  sedimento.  El  análisis  incluyó  40  casos  y  la  varianza 
acumulada para los 4 factores obtenidos fue del 69,04%, representando bastante bien el 
comportamiento  de  las  variables  (Tabla  VI.6).  Los  autovalores  para  estos  4 
componentes  superaron  en  todos  los  casos  el  criterio de Kaiser. Con  objeto  de  una 
mejor visualización de  los  resultados obtenidos para  las variables asociadas en  cada 
factor se han representado  las cargas o puntuaciones (factor scores) de los  lugares de 
muestreo  sobre  cada  factor  (Figura  VI.21);  las  agrupaciones  de  las  variables  que 
pertenecen al mismo grupo se han dibujado bajo un circulo para visualizar qué puntos 
tienen  un mayor  peso  sobre  el  factor  debido  a  la  influencia  (positiva  o  negativa) 
destacada de las variables significativas para cada factor. Estas gráficas representan el 
espacio definido mediante los factores: F1 versus F2 y F3 versus F4 (n = 40). El primer 
factor F1  incluyó  las variables Cu y Zn con altas cargas positivas sobre el factor, y  la 
variable Cd con coeficiente  ligeramente  inferior, pero significativo. El segundo  factor 












del  estuario. Además,  en  estos  puntos  eran  visibles  algunos  efluentes  que  llegaban 
directament  a  la.  Los  niveles  de  Pb  asociados  con  la  fracción  de  arena  (F2)  fueron 
principalmente encontrados para los puntos 35, 38, 39 y 40, donde estas partículas se 
relacionaban con la contaminación de Pb en la desembocadura del río. Los puntos de 
muestreo  con Cr y Fe  (F3)  fueron  localizados  en puntos  separados 1, 2, 16, 24 y 35, 
mostrando diferentes  focos de descarga. Por  último,  con  este  análisis  se detectó  un 
punto crítico de Hg intercambiable (F4) en el punto 14 (8520,87 g/L). 
 
Tabla VI.6. Factores obtenidos del análisis PCA  con  rotación Varimax y varianza  explicada 
para las variables estudiadas en las muestras de sedimento (n=40) 
Variable  Factor 1  Factor 2  Factor 3  Factor 4 
Grava  ‐0,1720  ‐0,9517  ‐0,1061  0,0294 
Arena  0,1207  0,9672  0,0187  ‐0,0107 
Limo+Arcilla  0,3992  ‐0,1266  0,6793  ‐0,1454 
Materia orgánica  ‐0,0988  ‐0,0762  0,2013  0,7760 
Cd  0,5162  0,1180  0,1293  0,1919 
Cr  0,0653  0,2407  0,8492  0,2533 
Cu  0,7113  0,3295  ‐0,0393  0,1086 
Fe  ‐0,1327  ‐0,1375  0,6099  ‐0,1384 
Hg  ‐0,1780  ‐0,0620  0,0887  ‐0,7166 
Pb  ‐0,1900  0,5902  ‐0,4110  0,2659 
Zn  0,9154  0,0510  0,1481  ‐0,0418 
Autovalor  3,319  2,246  1,451  1,270 
Varianza 
acumulada (%) 































































































































presentar  un  riesgo  significativo  metales  como  cromo,  arsénico,  hierro  y  cinc.  La 
presencia de  estos metales  contaminantes  en  el  río podría  influir  en  las  aguas de  la 
zona  donde  desemboca  este  río,  con  un  impacto medioambiental  que  puede  estar 
degradando el ecosistema costero. Por todo ello, en estudios posteriores de la zona se 





Los  parámetros  físico‐químicos  de  las  muestras  de  agua  (pH,  salinidad, 


































canal  que  desemboca  en  la  playa  de  Tánger  también  tiene  un  ligero  contenido  en 
materia orgánica  (3,03 mg/L), superior al resto de  las muestras del  litoral. Este  factor 
tuvo que ser tenido en cuenta en  la aplicación de  los métodos de análisis de metales, 


























































































En  este  apartado  se  abordó  el  estudio  de  los  niveles metálicos  en  las  aguas 
costeras en la zona donde desemboca el río Mghogha estudiado en el apartado anterior 
para ver  la  influencia que podría presentar en estas aguas. Se analizaron  los metales 
Zn, Cd, Cu, Pb, Fe y Hg por ser detectados de forma significativa o preocupante en las 
muestras de sedimentos de este río. Los metales As y Cr no fueron analizados en  las 
muestras  de  agua  debido  a  que  estos  elementos  no  representaban  un  aporte 
significativo hacia la costa. Sin embargo, se amplió el estudio a los metales Ni y Co por 
su frecuente asociación con metales como Zn o Cd, además de por la posible influencia 









Metal  Media ± SD  Valor mínimo  Valor máximo 
Zn (total)  44,86 ± 37,48  19,34  130,17 
Pb (total)  38,76 ± 21,11  15,66  69,85 
Cu (total)  20,23 ± 20,71  4,74  60,29 
Fe (total)  16680 ± 11430  6170  42140 
Cd (total)  < 0,13  ‐‐  ‐‐ 
Hg (total)  < 0,3  ‐‐  ‐‐ 
Ni (total)  5,81 ± 2,85  1,63  11,56 








el Cd,  respectivamente), por  lo  que  el  efecto de dilución de  las  aguas  costeras hizo 







del  mar  favorece  la  transferencia  de  los  metales  disueltos  de  las  aguas  hacia  los 
sedimentos  a  través  del material  particulado.  Destacó  el  elevado  porcentaje  de Ni 





















disueltos  fueron más elevados en  los puntos de  la desembocadura del  río C, G y H, 
indicando  así  el  aporte  fluvial  de  los  contaminantes. Cabe mencionar  que  el metal 
particulado  se  incrementó  en  la materia  en  suspensión  cuando  crecía  la  salinidad, 
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punto A de  la zona portuaria y el punto B de  influencia  cercana. Los niveles de Pb 
analizados  en  las muestras de  agua  estuvieron dentro del  rango  15,66 y  69,85  μg/L, 




puntos C, G  y H  (6,17‐8,17 mg/L),  destacando mayor  concentración  en  el  punto A 
(42,14 mg/L). En  cuanto  al Ni,  los valores  encontrados  estuvieron  entre  1,63 y  11,56 
μg/L, existiendo poca diferencia entre  los puntos C, D, E, F, G y H  (4,12‐ 6,87 μg/L), 
siendo más alto en el punto A  (11,56  μg/L) y más baja en el punto B  (1,63  μg/L). or 
último, los valores de Co estuvieron dentro del rango 0,24 y 4,29 μg/L para todos los 
puntos,  excepto  en  el punto A donde  se detectó una mayor  concentración para  este 
metal (11,11 μg/L).  
Comparando  los  contenidos  totales  detectados  en  cada  uno  de  los  puntos 





referenciados  en  la bibliografía para  los  ecosistemas  acuáticos. En  las Tablas VI.8 y 
VI.9  están  recogidos  los  niveles de  fondo  tanto  para  agua de mar  como  para  agua 
dulce según diferentes autores,  los valores de concentraciones naturales y  los valores 







De  igual  forma  y  tras  una  comparación  con  los  valores  usuales  en  ríos  no 
contaminados  y  otros  que  sí  pueden  estarlo,  se  han  incluido  los  valores  límites 
definidos  la NOAA NS&T  (US National Oceanic  and Atmospheric Administration: 
Oficina norteamericana para la Administración Nacional del Océano y  la Atmósfera), 
la  cual  ha  elaborado  una  serie  de  índices  (Screening  Quick  Reference  Table  for 
Inorganics  in Water/Solids)  [USEPA, 2002], basados en  los criterios de  la Agencia de 
Protección Medioambiental  norteamericana  (United  States Environmental Protection 
Agency, USEPA)  [USEPA,  1998],  que  recogen  los  valores  a  partir  de  los  cuales  es 
posible  que  las  sustancias  contaminantes  puedan  dar  lugar  a  efectos  perjudiciales 
sobre  la vida  acuática. Los niveles de  calidad  especificados por  la NOAA y USEPA 
para  aguas  marinas  se  clasifican  en  dos  categorías  definidas,  las  cuales  están 
relacionadas con los efectos agudo y crónico: 




‐  Criterio  de  Concentración  Contínua  (CCC):  es  la  estimación  de  la  concentración 
máxima de una  sustancia en el agua a  la cual puede estar expuesta una comunidad 


























Zn  0,01  <0,6  90  81 
Cd  0,01  <0,025  40  8,8 
Pb  0,005‐0,015  <0,02  210  8,1 
Cu  0,04‐0,1  0,01  4,8  3,1 
Fe  1,3  2,0  ‐‐‐  ‐‐‐ 
Ni  0,2  0,02‐0,7  74  8,2 
Co  0,04  0,02  ‐‐‐  ‐‐‐ 
Hg  0,011  <0,012  1,8  0,94 
a: referido a metal disuelto 
 



















  Agua dulce  Agua continental  Agua de río  Agua dulce 
Zn  10  10,0  0,9‐630  120  120 
Cd  0,07  0,1  0,03‐5  2  0,25 
Pb  0,2  3,0  0,13‐60  65  2,5 
Cu  1,8  3,0  0,11‐200  13  9 
Fe  <30  500  1‐3924  ‐‐‐  1000 
Ni  ‐‐‐  ‐‐‐  1,5‐4,4  470  52 
Co  ‐‐‐  ‐‐‐  0,2‐10  ‐‐‐  ‐‐‐ 






Como  puede  observarse,  excepto  Cd  y  Hg  que  no  se  detectaron  en  estas 
muestras, los niveles totales de todos los metales analizados en todos los puntos, están 
por  encima,  y  con  concentraciones muy  destacadas,  de  los  valores  de  fondo  y  las 
concentraciones naturales tanto en agua de mar como en agua dulce. De igual forma, 
se compararon las concentraciones totales en los puntos de río C, G y H con los valores 
medios  encontrados  en  ríos  europeos  y  de  Estados Unidos  que  presentan  diferente 
grado  de  contaminación  antropogénica,  y  se  pudo  observar  que  la  contaminación 
antropogénica con Fe y Ni en el río muestreado es mucho más alta que  la de los ríos 




C, G  y H  cuya  concentración  fue  el  triple  o  el  cuádruple de  los  niveles  permitidos 
definidos  por NOAA para este metal en este tipo de aguas. 
Como  conclusión,  cabe  mencionar  el  aporte  de  contaminación  metálica  que 
recibe la costa de Tánger proveniente el Rio Mghoga y de los vertidos que se vierten en 
sus aguas. La actividad portuaria de la ciudad también es una influencia significativa 
en  los niveles de  los metales en  las aguas. Como se ha comentado anteriormente,  las 
concentraciones metálicas disminuyeron al pasar del agua dulce (agua de río) al agua 
de mar debido  al aumento de  salinidad,  favoreciendo  la distribución de  los metales 
trazas  en  la materia  particulada  y  facilitando  la  acumulación  en  el  sedimento  del 
ecosistema  acuático.  Estos  fenómenos  de  precipitación  hicieron  que  los  niveles  de 
metales  en  las  aguas  no  sobrepasasen  los  niveles  de  calidad NOAA‐EPA.  Por  este 
motivo,  se  decidió  estudiar,  además  de  las  aguas,  el  contenido  metálico  en  los 












Al  igual  que  para  los  restantes muestreos  se midieron  los  parámetros  físico‐
químicos (pH, salinidad, temperatura y oxígeno disuelto) de las muestras de agua que 
fueron medidos  “in‐situ”.  Los  valores  obtenidos  se  encuentran  representados  en  la 
Figura VI.27. Como puede apreciarse,  los valores de pH  fueron valores usuales para 
zonas estuáricas excepto en el punto G que presentó un valor más bajo por apórtela 
confluencia  de  las  aguas  costeras  con  las  fluviales.  Igualmente,  se  observó  como  la 
salinidad  oscilaba  entre  34  y  37  g/L,  típica  para  agua de mar,  con  la  excepción del 
punto G, reflejando el  mismo hecho con un valor mucho más bajo (11,1 g/L).  
En  las  aguas  muestreadas  se  detectaron  pocas  diferencias  de  temperatura 
oscilando entre 16,6 y 17,1 ºC, valores típicos de aguas costeras en la estación de otoño 
de  la zona.  Igualmente se observó poca variación en  los valores de oxígeno disuelto 




total de  los puntos muestreados en  la costa  fueron poco significativos con un aporte 
medio  de  0,5  mg/L,  superando  los  contenidos  medios  descritos  para  aguas  de 
distribución  (0‐3 mg/L) sólo en el punto G  (6,31 mg/L), en  la desembocadura del  río 
Mghogha,  por  lo  que  se  podía  afirmar  la  presencia  del  aporte  de  contaminación 
orgánica  en  el  agua  desde  este  punto  hacia  la  costa,  la  cual  a  su  vez  podía  llevar 

























































































En  este  estudio  también  se analizaron  en  las muestras de agua  los metales de 








Metal  Media ± SD  Valor mínimo  Valor máximo 
Zn (total)  13,54 ± 5,61  6,13  22,02 
Pb (total)  7,19 ± 2,78  4,49  10,8 
Cu (total)  2,68 ± 3,28  0,70  8,97 
Fe (total)  979,71 ± 509,24  324,68  1586,88 
Cd (total)  0,37 ± 0,10  0,26  0,51 
Hg (total)  < 0,3  ‐‐  ‐‐ 
Ni (total)  2,57 ± 0,94  2,03  4,48 






En  este muestreo  únicamente  dejó  de  detectarse  el mercurio.  El  resto  de  los 













particulado  y  disuelto.  En  esta  zona  de  la  costa,  y  probablemente  debido  a  la 
disminución en el material particulado de las aguas, desciende la proporción de metal 
asociado a dicha  fase, encontrándose valores de metal disuelto muy superiores a  los 
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Figura VI.31. Concentración de metales particulados  en  las aguas de  la costa de  la Bahía de 
Tánger a cierta distancia de  la orilla (Zn, Pb, Cd, Cu, Ni, Co, Hg en μg/L y Fe en mg/L) 
 
Analizando  además  los  resultados  obtenidos  para  cada  uno  de  los  puntos 
muestreados, puede  observarse  claramente  que,  excepto Zn  y Pb,  todos  los metales 
estudiados presentaban concentraciones más altas en el punto G del río que en el resto 
de  los puntos,  lo que  indicaba el aporte de estos metales a  las aguas costeras. En  los 
puntos  I  y  J  cercanos  a  la  zona  portuaria  se  detectaron  además  concentraciones 
mayores de Fe y Ni,  en  comparación  con  los demás puntos. La  comparación de  las 
concentraciones  metálicas  totales  y  disueltas  con  los  criterios  de  calidad 
internacionales permitió concluir que: 
En el punto G en la desembocadura del río se superaban los niveles de fondo y 
concentraciones naturales  en  agua dulce para  todos  los metales.  Sin  embargo  todos 
estos niveles se encontraron dentro de los intervalos de las concentraciones frecuentes 
de  los  ríos  europeos  y  de  Estados Unidos.  La  comparación  de  la  fracción metálica 































Grava  > 2 mm  0,00  0,00  0,00 
Arena  2‐0,063 mm  62,36  59,43  60,90 
Limo‐Arcilla  < 0,063 mm  37,64  40,57  39,11 









parecidos  de  materia  orgánica  que  están  por  encima  de  los  encontrados  en  los 
sedimentos de este río. Los valores encontrados (11,52 y 9,36%) fueron similares a los 
encontrados  en  la materia  orgánica  de  los  sedimentos  de Algeciras,  descritos  en  la 
bibliografía con un contenido entre un 7 y un 15% [Díaz‐de Alba y col., 2011]. Ambas 




































Siguiendo  los  protocolos  de  toma  de  muestra  y  análisis  de  sedimento  se 
determinó el contenido metálico total de las dos muestras de sedimento de la zona del  
punto A  aplicando  la digestión  ácida  a  la  fracción  limo‐arcillosa  en primer  lugar, y 
mediante  aplicación de  la digestión  asistida  por microondas  en  segundo  lugar. Los 
resultados  obtenidos  tras  la  aplicación de  cada método  están  recogidos  en  la Tabla 
VI.13. De  los  valores  encontrados  para  cada  uno  de  los metales  analizados,  puede 

































fases  dando  una  información  detallada  sobre  la  disponibilidad  físico‐química  y 










las  fases  con  respecto  al  contenido metálico  total para  las dos muestras  estudiadas, 
respectivamente. 
En  la Tabla VI.14  se  compara  el valor de  la  suma de  las  fases  con  los niveles 
totales medidos después de  la digestión  ácida y  la digestión por microondas de  las 
muestras de sedimentos tomando la media de los niveles metálicos de las dos muestras 
A1 y A2. De esta tabla puede observarse que para todos los metales el valor de la suma 
















































































































































































































































































Zn Cd Pb Cu Fe Ni Co Hg
Residuo Fase Oxidable Fase Reducible Fase Intercambiable
 









Zn  96,5 ± 1,09  105,61 ± 3,20  83,72 ± 23,41 
Cd  0,28 ± 0,07  0,26 ± 0,02  0,24 ± 0,12 
Pb  26,75 ± 1,01  19,10 ± 1,93  17,01 ± 5,61 
Cu  40,61 ± 0,45  44,06 ± 1,38  38,96 ± 0,22 
Fe  39002,9 ± 1316,9  41674,4 ± 2724,8  43438,1 ± 11468,1 
Ni  38,21 ± 2,57  41,88 ± 4,59  36,05 ± 1,25 
Co  11,56 ± 0,50  13,28 ± 1,28  10,93 ± 0,95 























de  sedimento  (Figura VI.33)  se puede observar que  todos  los metales  estudiados  se 
encontraron  de  forma  mayoritaria  en  la  fase  residual,  lo  cual  significa  que  están 
fuertemente  incluidos  en  la  estructura  cristalina  del  sedimento  y  son  difíciles  de 





‐  En  el  caso  de  Cd  predominó  la  fase  intercambiable  biodisponible  para  la  biota 
acuática. 












de  forma mayoritaria en  la  fase  inerte siendo en ambos casos menos disponibles a  la 
biota acuática. Sin embargo, comparando los niveles que presentan estos metales en la 
fase  intercambiable con  los referenciados  (Tabla VI.6), se puede observar que, con  la 
excepción  de  Fe,  los  valores  de  concentración  de  todos  los metales  estuvieron  por 
encima  de  los  valores  de  fondo  y  naturales  descritos  para  los  sedimentos  no 
contaminados  de  tipo  esquisto,  y  superaron  algunos  de  los  niveles  guía  para  la 
protección de la vida acuática y los niveles guía NS&T con efectos biológicos: 
‐ Para Zn y Ni,  se  superaron  los niveles guía para  la protección de  la vida acuática 
(ISQG y PEL) y los niveles guía NS&T con efectos biológicos (ERL y ERM). 





aportes  de  contaminación  antropogénica  e  industrial,  tanto  metálica  como  de 
naturaleza  orgánica.  Esta  contaminación  es  transportada  hacia  la  costa  donde  se 
diluye/precipita  y  disminuye  en  toxicidad,  pasando  de  forma  significativa  al 
sedimento  donde  se  va  acumulando.  Ello  hace  que  los  sedimentos  de  la  bahía  de 
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Fe3+  por  extracción  líquido‐líquido  mediante  un  sistema  de  membrana  líquida  de 
volumen,  empleando  el  ligando  2‐hidroxibenzaldehído  benzoilhidrazona  (2‐HBBH) 

















nuevo  método  para  el  análisis  de  Fe3+  mediante  la  técnica  voltamperométrica  de 
redisolución  catódica  adsortiva  de  impulso  diferencial  (DP‐AdCSV)  utilizando  el 
electrodo  de  gota  de  mercurio  como  electrodo  de  trabajo  y  el  ligando 
2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona (2‐HBBH) como agente complejante del metal 
en cuestión. El método propuesto puede ser aplicado satisfactoriamente a muestras de 
agua  natural  cuya  salinidad  sea  igual  o  inferior  a  13,3  g/L,  teniendo  un  límite  de 
detección muy bajo 6,2 ng/L de Fe3+ (0,11 nmol/L) y escasas interferencias metálicas. 
3.  Igualmente,  se  ha  desarrollado  otro  método  voltamperométrico  para  la 
determinación  de  plata  en  aguas  mediante  un  electrodo  de  pasta  de  carbono 
modificado  con  el  mismo  ligando  orgánico  2‐HBBH,  empleando  en  este  caso  la 
voltamperometría  de  redisolución  anódica  adsortiva  de  impulso  diferencial  (DP‐
AdASV). La metodología propuesta permite  la determinación de  la plata  iónica  total 





3.  Por  último,  se  ha  evaluado  la  contaminación metálica  en  el  río Mghogha  de  la 
ciudad  de  Tánger  (Marruecos),  debida  a  los  vertidos  que  recibe  de  las  actividades 
antropogénicas  e  industriales  de  la  zona,  y  se  estudiado  el  impacto  que  sus  aguas 
producen  en  la desembocadura  y  en  la Bahía de  la  ciudad de Tánger. Para  ello,  se 
determinaron los niveles metálicos en muestras de agua y sedimentos y se compararon 
con los niveles de fondo y los niveles guía. Como conclusión se puede decir que el río 





metálica  como  de  naturaleza  orgánica.  Esta  contaminación  es  transportada  hacia  la 
costa  donde  se  diluye/precipita  y  disminuye  en  toxicidad,  pasando  de  forma 
significativa al sedimento donde se va acumulando. Ello hace que los sedimentos de la 
bahía de Tánger sean un sumidero de esta contaminación cuyo potencial tóxico puede 
incrementarse  si  continúan  estos  procesos.  Por  ello,  y  tras  estos  estudios,  se  puede 
concluir  indicando que parece preciso que se  lleven a cabo medidas que disminuyan  







































Estas  disoluciones  fueron  preparadas  utilizando  los  reactivos  de  elevada  pureza 







Las  disoluciones  reguladoras  Britton‐Robinson  fueron  preparadas  tomando 
como  base  los  cálculos  de  concentraciones  recogidos  en  un  trabajo  publicado  por 
Mongay y Cerdá usando ácido o‐bórico, ácido o‐fosfórico, ácido acético  e hidróxido 











experimentalmente  se muestran  en  las  Tablas  A.1.1  y  A.1.2  respectivamente.  Para 





preparadas,  se  ha  utilizado  KCl  de  calidad  Suprapur  (Merck,  Alemania)  para 
completar la fuerza iónica a 1,5 mol/L. 
 








Hidróxido sódico  NaOH  40,00  99  ‐ 
Ácido acético  CH3COOH  60,05  100  1,05 
Ácido ortofosfórico  H3PO4  98,00  85  1,71 
Ácido bórico  H3BO3  61,83  99,8  ‐ 
Cloruro potásico  KCl  74,56  99,5  ‐ 
 
Tabla  A.1.2.  Cantidades  empleadas  para  la  preparación  de  las  disoluciones  reguladoras 




1,98  4,10  6,09  7,00  7,96  9,91  11,98 
NaOH 
g  0,385  1,616  2,410  2,782  3,030  3,528  4,040 
mol/L  0,096  0,404  0,303  0,695  0,758  0,882  1,010 
CH3COOH 
g  2,288  1,922  1,686  1,575  1,501  1,353  1,201 
mL  2,179  1,830  1,606  1,500  1,430  1,289  1,144 
mol/L  0,381  0,320  0,281  0,262  0,250  0,225  0,200 
H3PO4 
g  4,392  3,689  3,236  3,024  2,882  2,598  2,306 
mL  2,568  2,158  1,893  1,768  1,686  1,519  1,348 
mol/L  0,448  0,376  0,330  0,309  0,294  0,265  0,235 
H3BO3 
g  2,360  1,983  1,739  1,625  1,549  1,396  1,239 
mol/L  0,382  0,321  0,281  0,263  0,251  0,226  0,200 
I*  mol/L  0,180  0,388  0,603  0,758  0,952  1,100  1,280 
KCl** 
g  9,891  8,333  6,722  5,560  4,106  2,997  1,649 









de  concentración  4  mol/L  se  disolvió  una  cantidad  de  37,8  g  de  HAcCl  (Merck, 




Se  preparó  acetato  amónico  1 mol/L  añadiendo  en  un matraz  de  250 mL  de 










Esta  disolución  se  preparó  disolviendo  4,34  g  de  ácido  2‐morfolino 
etanosulfónico  (Merck)  en  agua desionizada  (Milli‐Q)  y  neutralizando  con NaOH  1 
mol/L hasta pH 6,5. Finalmente se enrasó con agua Milli‐Q hasta 100 mL. 
‐ Disolución reguladora NH4Cl/NH3 6 mol/L de pH 9,6 




















24,6  g  de  acetato  sódico  en  agua  desionizada  (Milli‐Q)  y  ajustando  el  pH  con  una 









preparadas  por  dilución  de  patrones  de  1000  mg/L  CertiPUR  (Merck,  Alemania) 










las  partículas  de  polvo  superiores  a  0,3  micras,  todo  ello  con  el  fin  de  evitar  la 





ANEXO  3.  PREPARACIÓN DE DISOLUCIONES DE  LIGANDOS ORGÁNICOS 
COMPLEJANTES DE IONES METÁLICOS  
Para las medidas por voltamperometría de redisolución catódica adsortiva, se ha 
hecho  uso  de  ligandos  orgánicos  complejantes  de  iones metálicos  presentes  en  las 
muestras de agua. A continuación se detalla la preparación específica de cada una de 
las disoluciones etanólicas de estos reactivos: 
‐ Disolución de 1‐nitroso‐2‐naftol  (1N2N) para  la determinación de Fe:  la disolución 
de 0,002 mol/L de 1‐nitroso‐2‐naftol se preparó disolviendo 0,0173 g de este reactivo en 
50 mL de etanol con ayuda de ultrasonidos. 


















ANEXO  4.  PREPARACIÓN  DE  LAS  DISOLUCIONES  UTILIZADAS  EN  EL 
PROCEDIMIENTO DE  EXTRACCIÓN  SECUENCIAL  BCR DE  LAS MUESTRAS 
DE SEDIMENTOS 









‐  Disolución  de  cloruro  de  hidroxilamonio  0,5  mol/L  de  pH  1,5:  en  un  vaso  de 
precipitado  de  500  mL  de  capacidad,  se  disolvieron  34,75  g  de  cloruro  de 




‐  Disolución  de  acetato  amónico  1  mol/L  de  pH  2:  para  la  preparación  de  esta 
disolución se disolvieron, en un vaso de precipitado de 1 L de capacidad, unos 77,08 g 




ácido  clorhídrico  37%  (Merck, Alemania)  que  fueron  enrasados  hasta  1  L  con  agua 
Milli‐Q (Milli‐Q). 
‐ Disoluciones  de  peróxido  de  hidrógeno  8,8 mol/L,  ácido  fluorhídrico  48%  y  ácido 






ANEXO  5.  PROCEDIMIENTOS  DE  SÍNTESIS  DE  ALGUNAS  AROIL‐
HIDRAZONAS EMPLEADAS EN LA PRESENTE TESIS 
‐ Síntesis de la 2‐hidroxibenzaldehído benzoilhidrazona (2‐HBBH) 
El  procedimiento  de  síntesis  de  la  2‐HBBH  mediante  la  condensación  de  la 
benzoilhidracida y 2‐hidroxibenzaldehído (salicilaldehído) está descrito en el apartado 














Benzoilhidracida  C7H8ON2O  136,15  98  Sólido 
Sigma‐Aldrich/ 
B13071 
2‐hidroxibenzaldehído  C7H6O2  122,12  98  1,146 
Sigma‐Aldrich/ 
S356 
Etanol  C2H6O  46,07  99,9%  0,79  Merck / 100983 
 
‐ Síntesis de la Saliciloilhidrazona de la 2‐acetilpiridina (2‐APSH) 








gravedad  arrastrado  con  ayuda de  etanol. Una  vez  realizado  esto,  se  procedió  a  la 
recristalización del  reactivo, disolviéndolo  en  la mínima  cantidad de  etanol posible, 































piridilcetona  C7H7NO  121,14  99  1,082 
Sigma‐Aldrich / 
W325104 
Saliciloilhidrazida  C7H8N2O2  152,2  ‐  Sólido 
Sigma‐Aldrich / 
S1385 
Etanol  C2H6O  46,07  99,9  0,79  Merck / 100983 
 
‐ Síntesis de la 2‐hidroxibenzaldehído N‐etiltiosemicarbazona (2‐HBET)  
Este  ligando  se  ha  sintetizado  mezclando  cantidades  equimolares  de  los 




manta  calefactora.  La  disolución  de  condensación  se  dejó  enfriar  a  temperatura 






























N‐etil‐tiosemicarbazida  C3H9N3S  119,19  97  Sólido 
Sigma‐Aldrich/ 
S11779 
2‐hidroxibenzaldehído  C7H6O2  122,12  98  1,146 
Sigma‐Aldrich/ 
S356 






se  enfrió  hasta  temperatura  ambiente.  Los  cristales  amarillos  se  filtraron  y 
recristalizaron varias veces con etanol y el precipitado se secó a 110 ºC. La disolución 






























Saliciloilhidrazida  C7H8N2O2  152,2  ‐  Sólido 
Sigma‐Aldrich / 
S1385 
Piridoxal  C8H9NO3  203,63  99%  Sólido 
Sigma‐Aldrich / 
271748 





complejante  2‐HBBH  (capítulo  IV),  se  empleó  el  equipo:  757 VA Computrace  Stand 
(Metrohm, Suiza) que dispone de un electrodo de gota colgante de mercurio (HMDE). 
El  manejo  del  equipo,  así  como  el  tratamiento  de  los  voltamperogramas  y  el 
procesamiento de los datos de intensidades de la señal, se realizaron con el software de 
control  757  VA  Computrace  versión  2.0.  Copyright  2001,  con  la  interfase  5326  VA 
Computrace  Interfase  (Metrohm,  Suiza).  El mismo  equipo  se  ha  empleado  también 
para el análisis del contenido metálico de las muestras de agua recogidas de la Bahía 





















































































































































































llevaron  a  cabo  utilizando  el  equipo  Unicam  939  AA  Spectrometer,  con  accesorio 
Unicam VP90 (Thermo Elemental, Reino Unido). 




Acoplada  Inductivamente  (ICP‐AES)  se  ha  hecho  uso  del  equipo  Iris  Intrepid 
Spectrometer (ICP‐AES) (Thermo Elemental, Reino Unido). 
‐  Para  la  evaluación  del  contenido  de  materia  orgánica  de  las  muestras  de 
sedimentos se utilizó un horno mufla N 20/Hr (Nabertherm, Alemania). 
‐  Para  la  determinación  del  carbono  orgánico  total  (COT)  en  las muestras  de 
agua  se  empleó  el  equipo  analizador  de  carbono  Analytik  jena©  multi  N/C  3100 
(Alemania). 
‐ La digestión de las muestras de agua por irradiación UV se realizaron mediante 














agua  (temperatura,  salinidad,  pH  y  oxígeno  disuelto)  se  utilizó  una  sonda 
multiparamétrica portátil SenION 156 (Hach Co., Estados Unidos). 
 
ANEXO  7.  BLANCOS,  LÍMITES  DE  DETECCIÓN  Y  VALIDACIÓN  DE  LOS 
MÉTODOS EMPLEADOS PARA EL ANÁLISIS DE METALES EN AGUAS 
Con  el  fin  de  evaluar  la  posible  contaminación  producida  durante  el 
pretratamiento  y  el  análisis  de  las muestras  de  agua,  se  procedió  al  estudio  de  los 
blancos correspondientes para cada uno de los protocolos realizados en el análisis de 
metales  en  agua.  Estos  blancos  se  determinaron  a  partir  del  análisis  de  muestras 
conteniendo  agua desionizada  (Milli‐Q), utilizando  el mismo  tratamiento  aplicado  a 
las  muestras  de  agua  real.  Estos  valores  fueron  restados  de  los  valores  de 
concentración obtenidos para dichas muestras. Además, se determinaron los límites de 
detección de las técnicas analíticas utilizadas para cada uno de los metales estudiados 
mediante  la  relación:  3σ/p  [IUPAC,  1997],  donde  p  es  la  pendiente  de  la  recta  de 
calibración y σ es  la desviación estándar de  la señal analítica del blanco. En  la Tabla 
A.7.1  se  incluyen  los  valores  de  blancos  y  de  límites  de  detección  de  los métodos 
empleados en el análisis de los metales en aguas costeras.  
 
















































Hg  Total   L.D  0,3  CVAAS 
 
‐ Análisis de Zn, Cd, Pb y Cu por DP‐ASV 
La  validación  del  método  de  análisis  de  los  metales  Zn,  Cd,  Pb  y  Cu  por 
voltamperometría  de  redisolución  anódica  de  impulso  diferencial  se  llevó  a  cabo 
mediante  la prueba  estadística de  exactitud de NIST,  sobre  la muestra de  referencia 
CRM505 (agua de estuario acidificada a pH 1,6) de la Community Bureau of Reference 
(BCR), entre cuyos metales certificados se encuentran Zn, Cd y Cu, y entre los valores 
indicativos  se  encuentra  Pb.  Para  ello,  primero  se  digirió  la muestra  CRM505  por 
irradiación UV  utilizando  el  digestor UV  (705 UV Digester  (Metrohm,  Suiza))  y  se 
midió aplicando el método descrito por Metrohm  [VA Application Notes No. V‐83] 
para  la  determinación  simultánea  de  estos metales.  El  protocolo  de  digestión  y  de 
medida empleados se describe a continuación: 
 Se colocan en dos tubos de cuarzo unos 15 mL de  la muestra de referencia y se  les 






 Se digiere mediante  irradiación UV  con  lámpara de mercurio de 550 W durante 2 
horas, poniendo cuidado en que  la muestra no  supere  la  temperatura de 78  ºC para 
que no hierva y se pierda cantidad de muestra. 
 Se deja enfriar a temperatura ambiente y se traspasa toda la muestra a un recipiente 
de  poliestireno de  30 mL  previamente  lavado  según  el  protocolo de  limpieza  en  el 
laboratorio. 
 Se pesan en  la celda voltamperométrica unos 10 mL de  la muestra  tomando como 
densidad de la misma 1 g/cm3, se le adiciona una alícuota de NH3 de calidad suprapur 
(Merck, Alemania) para ajustar su pH a un valor aproximadamente 4 antes de añadir 
la  disolución  reguladora  HAc/AcNa  pH  4,7  y  se  realiza  la  medida  por  DP‐ASV 
mediante  aplicación  del método  [VA  Application  Notes  No.  V‐83],  anteriormente 
descrito en el apartado VI.4.3.4. del capítulo VI. 








Zn  11,24 ± 0,72  10,84 ± 0,14  96,5 
Cd  0,09 ± 0,001  0,09 ± 0,01  103,3 
Pb  0,05 ± 0,03  0,048 ± 0,01  96,0 











caso  también  la muestra de referencia CRM505  (agua de estuario) digerida mediante 
irradiación  UV  y  con  un  pH  próximo  a  7,  empleando  para  ello  NH3  de  calidad 







Fe  1,06 ± 0,22  1,146 ± 0,074  108,1 
 
‐ Análisis de Ni y Co por DP‐AdCSV 
El método  publicado  en Metrohm  [VA Application Note No. V‐69],  para  el 













Ni  1,230 ± 0,070  1,192 ± 0,020  96,9 






ANEXO  8.  BLANCOS,  LÍMITES  DE  DETECCIÓN  Y  VALIDACIÓN  DE  LOS 
MÉTODOS EMPLEADOS PARA EL ANÁLISIS DE METALES EN SEDIMENTOS 






En  la Tabla A.8.1 se detallan  los  resultados de  los blancos y  los valores de  los 



















Co  0,05  0,034  < L.D  0,099  ICP‐MS 
Ni  < L.D  0,500  < L.D 1,974  ICP‐MS 
Cu  1,34  0,241  < L.D 0,375  ICP‐MS 
Zn  7,50  1,444  < L.D 0,485  ICP‐MS 
Cd  < L.D  0,098  < L.D 0,108  ICP‐MS 
Pb  2,85  0,064  < L.D  0,217  ICP‐MS 
Fe  < L.D  0,010  < L.D  0,375  FAAS 
Hg  < L.D  0,012  < L.D 0,003  CVAAS 
 
El método de análisis del contenido metálico total en las muestras de sedimentos 
empleando  la digestión ácida de  las mismas  fue validado mediante  la medida de  las 







Los valores obtenidos están  recogidos en  la Tabla A.8.2 donde  se  comparan  con  los 
valores  certificados  observándose unos porcentajes de  recuperación muy  adecuados 
(87‐10%).  
 





Co*  5  4,83 ± 0,10  96,6 
Ni*  23  22,71 ± 0,43  98,8 
Cu  10,01 ± 0,34  8,70 ± 0,99  86,9 
Zn  48,9 ± 1,6  42,44 ± 2,32  86,8 
Cd  0,148 ± 0,007  0,15 ± 0,16  100,0 
Pb  11,7 ± 1,2  10,93 ± 0,28  93,5 
* Para Ni y Co los valores en la muestra de referencia no son certificados 
 
Por  otro  lado,  se  validó  también  el  análisis  de  las  concentraciones  totales  de 
metales  empleando  la digestión por microondas a  las muestras de  sedimentos. Para 
ello, se aplicó el método por duplicado a dos muestras de referencia certificadas: una 
de sedimento de estuario SRM 1646a y otra de sedimento marino GBW 07313. Se han 















Co*  5  3,76 ± 0,03  75,1 
Ni*  23  21,66 ± 0,77  94,2 
Cu  10,01 ± 0,34  10,64 ± 0,54  106,3 
Zn  48,9 ± 1,6  49,90 ± 2,52  102,1 
Cd  0,148 ± 0,007  0,12 ± 0,04  82,1 
Pb  11,7  11,35 ± 0,25  97,0 
* Para Ni y Co los valores en la muestra de referencia no son certificados 
 





Co  76,7 ± 1,2  59,56 ± 1,18  77,7 
Ni  150 ± 4  159,71 ± 1,03  106,2 
Cu  424 ± 8  400,13 ± 2,77  94,4 
Zn  160 ± 3  169,52 ± 1,75  105,9 
















Fase I  Fase II  Fase III  Fase IV  Técnica 
Co  0,069  0,205  0,190  0,101  ICP‐MS 
Ni  0,301  13,608  9,223  2,016  ICP‐MS 
Cu  0,504  < L.D  1,044  2,029  ICP‐MS 
Zn  1,221  < L.D  2,865  12,805  ICP‐MS 
Cd  0,057  < L.D  < L.D  < L.D  ICP‐MS 
Pb  0,634  2,274  1,342  2,117  ICP‐MS 
Fe  < L.D  < L.D  0,306  < L.D  FAAS 






Fase I  Fase II  Fase III  Fase IV  Técnica 
Co  0,044  0,098  0,022  0,099  ICP‐AES 
Ni  0,128  0,601  0,374  0,129  ICP‐AES 
Cu  0,216  0,638  0,378  0,326  ICP‐AES 
Zn  0,874  1,956  0,678  0,450  ICP‐AES 
Cd  0,035  0,127  0,047  0,001  ICP‐AES 
Pb  0,127  0,253  0,205  0,137  ICP‐AES 
Fe  13,441  9,121  0,022  13,503  FAAS 
Hg  0,005  0,008  0,003  0,036  CVAAS 
 








muestra de  referencia  y  se  analizaron  los  extractos de  las  fases  obtenidas mediante 













Zn  205 ± 6  190,63 ± 4,99  92,99 
Cd  7,34 ± 0,35  7,39 ± 0,11  100,68 
Pb  3,18 ± 0,21  2,90 ± 1,95  91,21 
Cu  49,3 ± 1,7  63,05 ± 2,34  127,88 







Zn  114 ± 5  107,11 ± 8,06  93,95 
Cd  3,77 ± 0,28  3,61 ± 0,21  95,75 
Pb  126 ± 3  118,63 ± 8,33  94,15 
Cu  124 ± 3  85,24 ± 4,86  68,74 











Zn  45,7 ± 4  42,83 ± 6,85  93,71 
Cd  0,27 ± 0,06  0,32 ± 0,04  119,51 
Pb  9,3 ± 2  12,55 ± 1,53  134,95 
Cu  55,2 ± 4  72,86 ± 10,41  132,00 














1  68,53  24,29  7,16 
2  73,73  19,33  6,93 
3  69,46  26,28  4,25 
4  66,40  30,66  2,94 
5  68,38  25,84  5,77 
6  70,60  21,00  8,40 
7  73,65  18,97  7,38 
8  68,58  27,00  4,41 
9  63,82  31,85  4,33 
10  59,70  37,14  3,16 
11  71,21  25,34  3,45 















13  58,25  39,75  2,00 
14  66,78  28,56  4,66 
15  58,46  38,97  2,57 
16  22,80  68,07  9,13 
17  60,47  35,78  3,74 
18  85,15  13,20  1,65 
19  68,19  28,41  3,39 
20  67,41  27,66  4,93 
21  65,68  28,02  6,30 
22  45,39  51,53  3,08 
23  55,45  39,00  5,56 
24  51,96  40,71  7,33 
25  59,23  36,50  4,26 
26  67,94  27,04  5,02 
27  64,83  29,66  5,51 
28  63,72  32,84  3,44 
29  80,39  16,70  2,91 
30  54,21  42,18  3,61 
31  64,93  29,81  5,26 
32  74,31  21,65  4,04 
33  66,64  28,76  4,60 
34  54,89  40,43  4,68 
35  5,10  81,80  13,10 
36  47,44  40,53  12,04 
37  35,64  58,26  6,10 
38  0,00  99,11  0,89 
39  0,91  98,28  0,81 





Tabla  A.9.2.  Porcentaje  de  materia  orgánica  en  las  muestras  de  sedimentos  del  río 
Mghogha 
Muestra  Materia orgánica (%)  Muestra  Materia orgánica (%) 
1  3,33  21  4,84 
2  2,37  22  4,50 
3  3,19  23  3,93 
4  1,91  24  4,83 
5  2,03  25  4,19 
6  2,20  26  3,62 
7  1,72  27  4,32 
8  2,22  28  4,51 
9  2,35  29  4,67 
10  2,21  30  4,39 
11  1,78  31  2,99 
12  2,53  32  2,73 
13  2,33  33  2,79 
14  2,00  34  2,45 
15  2,24  35  2,84 
16  2,50  36  3,03 
17  5,04  37  3,80 
18  4,09  38  3,55 
19  4,35  39  2,74 










Muestra  pH  Muestra  pH 
1  6,99  21  7,89 
2  7,48  22  7,50 
3  7,77  23  7,59 
4  8,26  24  8,14 
5  8,01  25  7,91 
6  8,16  26  7,48 
7  8,29  27  7,78 
8  7,98  28  7,41 
9  8,21  29  7,88 
10  7,63  30  7,45 
11  7,74  31  7,89 
12  7,60  32  8,02 
13  7,87  33  8,07 
14  7,91  34  8,18 
15  7,81  35  7,95 
16  8,44  36  7,96 
17  7,95  37  7,92 
18  7,79  38  7,66 
19  7,38  39  7,81 











Muestra  Salinidad (‰)  Muestra  Salinidad (‰) 
1  1,90  21  1,30 
2  1,20  22  1,30 
3  0,90  23  0,90 
4  1,30  24  0,90 
5  0,80  25  1,50 
6  0,80  26  1,80 
7  1,00  27  1,50 
8  1,20  28  1,40 
9  2,00  29  1,80 
10  1,40  30  1,60 
11  1,50  31  1,30 
12  1,00  32  1,30 
13  1,70  33  0,80 
14  1,30  34  1,50 
15  1,40  35  1,20 
16  0,40  36  0,80 
17  1,70  37  1,40 
18  1,80  38  1,30 
19  1,80  39  25,10 














Zn  Cd  Pb  Cu  Fe  Hg  Cr  As 
1  438,77  26,78  109,64  482,74  20102,35  93,10  36,44  n.d. 
2  545,31  18,65  111,60  137,73  6158,94  28,39  23,20  n.d. 
3  272,01  16,66  48,03  71,17  558,80  401,50  8,75  n.d. 
4  603,31  50,50  325,09  134,29  2018,75  15,34  2,90  n.d. 
5  171,23  8,04  27,50  n.d.  1307,08  43,44  2,84  n.d. 
6  1128,68  7,57  296,64  285,51  6633,67  13,40  2,12  225,56 
7  595,46  3,74  81,30  133,54  400,31  23,78  6,29  n.d. 
8  412,88  26,77  196,02  376,47  384,42  10,10  2,83  n.d. 
9  342,25  15,67  117,22  267,63  356,96  10,31  2,23  n.d. 
10  668,08  50,56  271,35  638,16  1071,24  11,94  2,87  n.d. 
11  315,14  20,17  45,61  99,21  372,90  20,82  2,87  n.d. 
12  566,55  35,09  241,98  493,31  722,31  13,39  0,20  n.d. 
13  422,10  19,83  250,26  386,51  724,41  13,18  1,76  n.d. 
14  230,92  0,99  n.d.  n.d.  3927,00  8520,87  5,51  n.d. 
15  481,98  40,83  207,42  270,51  315,24  20,18  8,53  n.d. 
16  671,02  11,47  250,64  173,55  1279,18  3,55  19,14  n.d. 
17  381,56  5,41  425,01  98,35  433,03  44,62  5,63  n.d. 
18  561,62  35,49  237,49  451,31  311,25  66,32  20,06  n.d. 
19  592,09  12,89  145,12  272,23  473,42  17,18  19,15  n.d. 
20  622,48  5,24  313,18  481,27  371,84  18,73  11,18  n.d. 
21  517,80  30,76  218,34  n.d.  5596,66  31,11  12,81  n.d. 
22  298,02  25,83  493,05  54,03  328,11  26,46  13,74  n.d. 
23  420,66  37,75  273,99  541,76  596,59  6,67  19,32  n.d. 
24  402,15  9,48  159,46  104,55  2752,85  n.d.  21,76  n.d. 
25  532,70  9,24  78,77  37,52  264,74  34,73  4,03  n.d. 









Zn  Cd  Pb  Cu  Fe  Hg  Cr  As 
27  701,59  34,61  61,78  133,21  254,70  23,73  1,81  n.d. 
28  713,70  30,27  39,43  79,00  181,04  10,35  7,01  n.d. 
29  693,33  19,87  44,75  241,56  196,37  37,06  16,45  n.d. 
30  1111,34  8,60  164,54  493,52  300,89  50,27  22,22  n.d. 
31  1554,28  40,93  211,08  130,15  1202,49  95,85  1,82  n.d. 
32  445,69  11,11  66,61  89,59  198,89  23,03  11,92  n.d. 
33  906,20  33,47  304,74  570,46  545,34  13,47  10,56  n.d. 
34  2925,50  33,10  43,80  558,39  5653,46  14,68  5,42  n.d. 
35  2013,00  77,64  22,22  415,76  349,12  6,52  46,27  n.a. 
36  12222,9  37,80  n.d.  1089,88  371,07  35,55  18,68  n.d. 
37  3821,60  129,29  220,97  565,44  1067,68  45,21  12,78  n.d. 
38  2545,20  10,26  149,09  277,92  613,11  30,96  25,63  n.d. 
39  703,82  14,72  997,10  724,94  472,46  52,69  1,80  n.d. 

















Punto  pH  Salinidad (g/L)  T (ºC)  OD (mg/L)  COT (mg/L) 
A  8,11  34,00  17,8  8,76  1,48 
B  7,87  32,00  19,1  8,74  3,03 
C  7,66  2,65  18,1  1,28  14,46 
D  7,91  27,20  16,4  7,56  3,66 
E  8,10  32,20  16,5  7,77  1,75 
F  8,14  32,50  18,5  7,75  2,72 
G  7,70  1,61  17,9  4,55  19,02 
H  7,49  0,85  19,0  4,88  35,12 
 
Tabla A.10.2. Concentración de metales totales en las muestras de agua (μg/L) (n=2) 
Muestra  Zn  Pb  Cd  Cu  Fe  Ni  Co  Hg 
A  130,17  53,36  n.d  43,15  42140  11,56  11,11  n.d 
B  61,42  47,93  n.d  4,75  18300  1,63  0,24  n.d 
C  19,34  15,66  n.d  22,34  6170  6,65  0,86  n.d 
D  27,58  28,21  n.d  60,29  17240  5,61  4,29  n.d 
E  47,17  69,85  n.d  7,34  18300  4,12  1,67  n.d 
F  31,23  58,15  n.d  5,27  15090  5,51  0,90  n.d 
G  20,76  16,12  n.d  9,78  8170  6,87  0,87  n.d 









Muestra  Zn  Pb  Cd  Cu  Fe  Ni  Co  Hg 
A  1,54  0,25  n.d  0,38  500  0,99  0,23  n.d 
B  2,21  0,19  n.d  0,22  460  1,32  0,14  n.d 
C  9,59  0,75  n.d  2,24  4020  4,54  0,51  n.d 
D  2,22  0,36  n.d  0,64  950  1,78  0,74  n.d 
E  1,77  n.d  n.d  0,35  450  1,06  0,49  n.d 
F  2,33  n.d  n.d  0,20  390  0,87  0,15  n.d 
G  11,32  1,25  n.d  5,40  3110  2,59  0,68  n.d 






Muestra  Zn  Pb  Cd  Cu  Fe  Ni  Co  Hg 
A  128,6  53,11  n.d  42,77  41640  10,57  10,88  n.d 
B  59,21  47,74  n.d  4,53  17840  0,31  0,1  n.d 
C  9,75  14,91  n.d  20,1  2150  2,11  0,35  n.d 
D  25,36  27,85  n.d  59,65  16290  3,83  3,55  n.d 
E  45,4  69,85  n.d  6,99  17850  3,06  1,18  n.d 
F  28,9  58,15  n.d  5,07  14700  4,64  0,75  n.d 
G  9,44  14,87  n.d  4,38  5060  4,28  0,19  n.d 








ANEXO  11.  RESULTADOS  DEL  ANÁLISIS  DE  LAS  MUESTRAS  DE  AGUA 
TOMADAS EN LA COSTA DE LA BAHÍA DE TÁNGER (NOVIEMBRE, 2008) 
 
Tabla A.11.1. Parámetros  físico‐químicos de  los puntos muestreados en  la costa  (Noviembre, 
2008) 
Punto  pH  Salinidad (g/L)  T (ºC)  OD (mg/L)  COT (mg/L) 
G  7,18  11,1  17,1  8,27  6,31 
I  7,7  38,4  16,8  7,91  0,33 
J  7,83  36,3  16,8  7,70  0,41 
K  7,52  36,9  16,9  7,65  0,62 
L  8,69  35,9  16,5  8,02  0,48 
M  8,04  35,9  16,6  7,82  0,67 
 
Tabla A.11.2. Concentración de metales totales en las muestras de agua (μg/L) (n=2) 
Muestra  Zn  Pb  Cd  Cu  Fe  Ni  Co  Hg 
G  14,64  5,53  0,51  8,97  1586,88 4,48  0,616  n.d 
I  9,56  10,49  0,29  0,70  1192,90 2,22  0,164  n.d 
J  6,13  6,78  0,26  1,11  1468,50 2,30  0,198  n.d 
K  11,99  4,49  0,31  3,65  670,38  2,04  0,114  n.d 
L  16,88  5,05  0,40  0,95  634,94  2,03  0,117  n.d 












Muestra  Zn  Pb  Cd  Cu  Fe  Ni  Co  Hg 
G  7,47  4,56  n.d.  1,89  152,93  2,60  n.d  n.d 
I  5,29  1,22  n.d.  0,58  54,61  0,69  0,052  n.d 
J  5,60  2,35  n.d.  0,71  89,35  0,97  0,117  n.d 
K  6,16  1,36  n.d.  0,62  62,67  0,80  0,069  n.d 
L  12,49  1,80  0,09  0,15  70,68  1,57  0,075  n.d 






Muestra  Zn  Pb  Cd  Cu  Fe  Ni  Co  Hg 
G  7,17  0,97  0,51  0,12  1433,95 1,88  0,616  n.d 
I  4,27  9,27  0,29  0,40  1138,29 1,53  0,112  n.d 
J  0,53  4,43  0,26  7,08  1379,15 1,33  0,081  n.d 
K  5,83  3,13  0,31  3,03  607,71  1,24  0,045  n.d 
L  4,39  3,25  0,31  0,80  564,26  0,46  0,042  n.d 


















Fase I Fase II Fase III Fase IV 
A1 
Zn  7,449 ± 0,003  15,27 ± 0,10  5,079 ± 0,233  69,48 ± 6,13 
Cd  0,070 ± 0,001  0,034 ± 0,002  0,039 ± 0,004  0,37 ± 0,01 
Pb  0,71 ± 0,02  8,26 ± 0,09  1,07 ± 0,03  17,43 ± 0,03 
Cu  0,98 ± 0,02  9,54 ± 0,08  1,607 ± 0,002  28,81 ± 3,37 
Fe  296,3 ± 4,7  3204,2 ± 84,5  1951,3 ± 10,9  34482,3 ± 2308,5 
Ni  1,80 ± 0,06  3,16 ± 0,14  5,39 ± 0,07  29,67 ± 3,46 
Co  2,02 ± 0,10  2,146 ± 0,004  0,861 ± 0,005  6,89 ± 0,83 
Hg  n.d.  0,002 ± 0,0002  n.d.  0,025 ± 0,003 
A2 
Zn  12,25 ± 0,05  20,16 ± 0,08  4,18 ± 0,19  59,14 ± 3,07 
Cd  0,049 ± 0,006  0,023 ± 0,001  0,028 ± 0,001  0,13 ± 0,01 
Pb  0,87 ± 0,02  11,63 ± 0,04  1,18 ± 0,08  12,35 ± 1,17 
Cu  1,33 ± 0,01  11,89 ± 0,05  1,84 ± 0,07  25,23 ± 0,83 
Fe  360,9 ± 4,9  4504,6 ± 67,6  1375,0 ± 55,9  31831,3 ± 1507,6 
Ni  1,31 ± 0,03  3,61 ± 0,02  4,81 ± 0,16  26,66 ± 1,41 
Co  1,34 ± 0,02  2,46 ± 0,03  0,968 ± 0,001  6,42 ± 0,25 















Actividad  Empresa  Comentario  Calle  nº  Posibles vertidos 























Seven up  Refrescos  3  110 
Almacén  Porcelanord  Depósito  1  035   
Auxiliar de la 
construcción 
























































Cont. Tabla A.11.6. Relación  de  industrias  pertenecientes  a  la  “AZIT”  y  tipos  de  vertidos 
asociados con la naturaleza de su actividad 
Actividad  Empresa  Comentario  Calle  nº  Posibles vertidos 
Comercio 
Chictraco  Negocio internacional  1  028   


































































































Cont. Tabla A.11.6. Relación  de  industrias  pertenecientes  a  la  “AZIT”  y  tipos  de  vertidos 
asociados con la naturaleza de su actividad 





























































































Cont. Tabla A.11.6. Relación  de  industrias  pertenecientes  a  la  “AZIT”  y  tipos  de  vertidos 
asociados con la naturaleza de su actividad 































































Omitex  Tejido de jersey  2  039 















Cont. Tabla A.11.6. Relación  de  industrias  pertenecientes  a  la  “AZIT”  y  tipos  de  vertidos 
asociados con la naturaleza de su actividad 
Actividad  Empresa  Comentario  Calle  nº  Posibles vertidos 
Textil 




















































Notex  Confección  2  064 





















Cont. Tabla A.11.6. Relación  de  industrias  pertenecientes  a  la  “AZIT”  y  tipos  de  vertidos 
asociados con la naturaleza de su actividad 























Sofatil  Fabricación de alfombras  3  079 






Gatan  Tinte de fibras  3  080 















Cititex  Tejido  3  092 




















Tapix Flex  Colchones y somiers  2  063 







Cont. Tabla A.11.6. Relación  de  industrias  pertenecientes  a  la  “AZIT”  y  tipos  de  vertidos 
asociados con la naturaleza de su actividad 












Sparta    1  014   
Plasmedi    1  015   
Promotechnic    1  016   
Stermedic    1  017   
Bloc du Nord    1  021   
Tramenord  Perfilado en frío  1  024   
Filark    1  029   
Entasa    2  037   
Varios 
Induplast  Fabricación de plásticos  2  043   
Bricta    2  051   
Magatex    2  056   
Mekki & Fils    2  060   
Rally Plastic  Plásticos  2  062   
Trimar Maroc    2  068   
Refrigeración  Alom du Nord  Productos de aluminio  2  075   
Varios 
Uniontex    3  081   
Driouch    3  088   
Kem S.A.  Calderería‐montaje  3  094   
Llorens Maroc    3  101   
Chamalinox    3  102   
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